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RESUMO

Nas últimas décadas, pesquisas com a utilização de lodo granular aeróbio (LGA) vem ganhando destaque

na área de tratamento de efluentes como alternativa de substituição a utilização ao tradicional lodos

ativados, uma vez que esse necessita de grande área para sua instalação, necessita da utilização de

decantador secundário e produz uma grande quantidade de lodo. No presente trabalho foram operados

em paralelo dois reatores em batelada sequencial, alimentados com efluente sintético de laticínios.

No primeiro reator (R1) foi mantido o lodo floculento convencional do sistema de lodos ativados e

no segundo (R2) foi mantido o lodo granular aeróbio (LGA). Ambos reatores apresentaram elevadas

eficiências de remoção de DBO5 e DQO, com valores superiores a 97% e 96%, respectivamente. Amostras

do lodo aeróbio granular indicaram maior concentração de fósforo presente na biomassa. No entanto,

isso não refletiu em maior eficiência de remoção desse nutriente no reator com LGA e ambos obtiveram

eficiências de remoção superiores a 70%. Em relação ao nitrogênio, ocorreu nitrificação satisfatória em

ambos reatores com remoção total da amônia. Em relação ao NTK, o reator R2 apresentou remoção

superior (44%) ao R1 (29%). Uma maior remoção de nitrogênio no reator com LGA era esperada e

pode ser justificada pelo tamanho reduzido dos grânulos formados que podem comprometer a formação

da zona anóxica no interior destes. Tais grânulos apresentaram elevadas velocidade de sedimentação

(8,2 m.h-1), resistência (coeficiente de integridade = 0,22) e sedimentabilidade (IVL30 = 32,30 mL.g-1).

Além disso, a análise das substâncias poliméricas extracelulares, indicaram que as proteínas foram os

principais componentes presentes nos grânulos.

Palavras-chave: Lodo granular aeróbio - Granulação aeróbia - Remoção de nutrientes - Remoção de

matéria orgânica



ABSTRACT

In the last decades, research on the use of aerobic granular sludge (AGS) has been gaining prominence

in the area of effluent treatment as an alternative to replacing the use of traditional activated sludge,

since this requires a large area for its installation, it needs to be used secondary clarifier and produces

a large amount of sludge. In the present work, two sequential batch reactors, fed with synthetic dairy

effluent, were operated in parallel. In the first reactor (R1), it was kept the conventional flocculent

sludge from the activated sludge system and in the second (R2) the aerobic granular sludge (AGS).

Both reactors showed high efficiency in the removal of BOD5 and COD, with values above 97% and

96%, respectively. Granular aerobic sludge samples indicated a higher concentration of phosphorus in

the biomass. However, this fact did not reflect in a greater removal efficiency of this nutrient in the

AGS reactor and both reactors obtained removal efficiencies higher than 70%. Regarding nitrogen, a

satisfactory nitrification occurred in both reactors with total removal of ammonia. In relation to NTK,

reactor R2 showed a higher removal (44%) than reactor R1 (29%). A greater removal of nitrogen in the

reactor R2 was expected and can be explained by the reduced size of the formed granules, which can

compromise the formation of the anoxic zone inside them. Such granules showed high sedimentation

velocity (8.2 m.h-1), resistance (integrity coefficient = 0.22) and sedimentability (IVL30 = 32.30 mL.g-1).

Furthermore, the analysis of extracellular polymeric substances indicated that proteins were the main

components present in the granules.

Keywords: Aerobic granular sludge - Aerobic granulation - Removal of nutrients - Removal of organic

matter
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1 INTRODUÇÃO

O desenvolvimento de novas técnicas e o aperfeiçoamento de técnicas já conhecidas surge com
a necessidade de reutilizar águas residuárias uma vez que o aumento do consumo de água e a
sua escassez caminham em uma linha tênue. Além disso, é necessário que essas técnicas sejam
ambientalmente sustentáveis através de baixa geração de resíduo e baixo consumo de energia
e financeiramente atrativas (EGBUIKWEM; MIERZWA; SAROJ, 2020). A escolha da técnica
adequada para o tratamento de águas residuárias é crucial para o sucesso do tratamento. Por
isso, conhecer o efluente que se deseja tratar é o primeiro passo (EGBUIKWEM; MIERZWA;
SAROJ, 2020).

Segundo o Sistema Nacional de Informações sobre Saneamento (SNIS) em 2019, 92,9% da po-
pulação urbana do Brasil possuía atendimento com rede de abastecimento de água. Em relação
a coleta de esgotos apenas 61,9% da população urbana era atendida, sendo que dessa porção
coletada 78,5% recebiam algum tipo de tratamento antes de serem lançados nos corpos hídri-
cos (BRASIL, 2020). Outro dado que chama atenção no relatório do Brasil (2020), é relativo
à perda de água na distribuição que no Brasil é de 39,2%, ou seja, de todo o volume de água
produzido para abastecimento essa porcentagem não foi contabilizado como utilizada pelos
consumidores. Os motivos que levam a essas perdas de distribuição são diversos, por exemplo
ligações clandestinas, vazamentos ou falhas operacionais na medição podem ter motivado essa
perda.

Em 2017 em um relatório sobre o desenvolvimento da água, as Organizações das Nações Unidas
(ONU), elencou diversos motivos para reutilização de águas residuárias como fonte sustentá-
vel de utilização de água, no entanto esse relatório estima que 80% dos efluente produzidos em
todo o mundo são lançados em corpos hídricos sem o devido tratamento (ONU, 2017). Segundo
ONU (2020), o abastecimento de água, atividades de pesca e recreativas, estão sofrendo as con-
sequências da falta de saneamento, do excesso de nutrientes na água, das alterações climáticas
e da redução do oxigênio dissolvido.

Considerando a necessidade de melhorar a qualidade dos efluentes tratados, os padrões de lan-
çamento estão cada vez mais rigorosos (HE, Q. et al., 2020). A remoção de nutrientes como
nitrogênio e fósforo que causam a eutrofização da água, de matéria orgânica e de outros con-
taminantes é necessária para que ocorra a possibilidade de reutilização de águas residuárias.
Pesquisas atuais procuram oferecer um tratamento de efluente que atenda a essas necessidades
e a outros requisitos ambientais. Por isso alguns métodos clássicos no tratamento de efluentes
como o sistema de lodos ativados convencional, que é utilizado há mais de cem anos, vem so-
frendo alguns questionamentos principalmente por causa dos impactos de suas instalações e a
sua geração de resíduos (GAO; HE; WANG, 2020). Logo, alternativas que visem a substituição
de utilização do lodos ativados sem perda de eficiência no tratamento de efluentes vem sendo
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desenvolvidas e é nesse contexto que nos últimos anos pesquisas estão sendo realizadas com o
lodo granular aeróbio (LGA).

O lodo granular aeróbio é formado pela adesão entre as células de diversos microrganismos,
possui velocidade de sedimentação elevada, estrutura compacta arredondada distribuída em ca-
madas (aeróbia, anaeróbia e anóxica) e uma alta produção de substância poliméricas extracelu-
lares (EPS) (SUN; ANGELOTTI et al., 2020; ROLLEMBERG; BARROS et al., 2019; KENT;
BOTT; WANG, 2018). Sua estrutura permite a coexistência de microrganismos nitrificantes,
desnitrificantes e acumuladores de polifosfato, logo esse processo consegue desenvolver a re-
moção simultânea de nitrogênio, fósforo e matéria orgânica em um único reator (GRAAFF;
LOOSDRECHT; PRONK, 2020; IORHEMEN et al., 2020; PRONK, M. et al., 2015).

O tratamento de efluentes domésticos e industriais com a utilização de LGA é bastante pro-
missor, alcançando elevados índices de remoção de nutrientes e demanda química de oxigênio
(DQO), mesmo em efluentes com alta carga orgânica. No entanto, mesmo com inúmeros estu-
dos realizados, com diversas variações de aplicações, sejam elas para o tratamento de efluentes
domésticos, industriais, de alta ou baixa carga orgânica, o grande problema relativo a aplicação
de LGA em escala real é a estabilidade dos grânulos durante o tratamento e a longo prazo (HE
et al., 2019). Algumas estratégias operacionais como o enriquecimento da biomassa granular de
microrganismos de crescimento lento, obtiveram sucesso em relação estabilidade dos grânulos
(CAMPO et al., 2020). Compreender a utilização do LGA, o processo de granulação e a sua
estabilidade são importantes fatores para determinar o sucesso de utilização dessa técnica.
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1.1 OBJETIVOS

1.1.1 Objetivo Geral

O objetivo deste trabalho é avaliar e comparar a utilização do lodo granular aeróbio (LGA)
com o lodo floculento convencional na remoção de matéria orgânica e nutrientes de um efluente
sintético de laticínios.

1.1.2 Objetivos Específicos

• Adaptar o lodo anaeróbio proveniente de um reator UASB para lodo aeróbio;

• Formar os grânulos aeróbios em um Reator em Batelada Sequencial (RBS);

• Avaliar as propriedades físicas e biológicas do lodo;

• Avaliar o estabilidade dos grânulos formados;

• Avaliar a produção de substâncias poliméricas extracelulares (EPSs) pelos microrganis-
mos;

• Comparar a eficiência de remoção de matéria orgânica;

• Comparar a remoção de nutrientes pelo lodo granular aeróbio.
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA

2.1 Tratamento de efluentes

As águas residuárias possuem em sua composição materiais orgânicos, inorgânicos e uma
grande variedade de microrganismos. Para a realização do tratamento desses efluentes, existem
diversas técnicas que podem ser empregadas e a escolha de qual será utilizada está relacionada
a fatores como finalidade do uso da água residuária tratada, disponibilidade financeira e téc-
nica, disponibilidade de espaço entre outros. O tratamento convencional de efluentes sanitários
ou industriais é dividido em algumas fases: preliminar, primário, secundário e algumas vezes
terciário (BAKARAKI TURAN; SARI ERKAN; ONKAL ENGIN, 2021).

O tratamento preliminar é destinado a remoção física de sólidos grosseiros e areia com o obje-
tivo de realizar a proteção dos dispositivos utilizados nas próximas fases de tratamento de eflu-
entes. Além disso, inclui-se nessa etapa a presença de um medidor de vazão. Já, o tratamento
primário tem como função a remoção de sólidos sedimentáveis e flutuantes (VON SPERLING,
2005; BAKARAKI TURAN; SARI ERKAN; ONKAL ENGIN, 2021).

O tratamento secundário destina-se a remoção de matéria orgânica dissolvida e coloidal e em
alguns casos de nutrientes. Essa etapa utiliza microrganismos para degradação e mineralização
da matéria orgânica presente nas águas residuárias, reduzindo a sua concentração. O efluente
é o substrato utilizado como alimento pelos microrganismos (VON SPERLING, 2005). De
acordo com Metcalf e Eddy (2014), existem dois tipos de tratamento secundário, o com a bi-
omassa microbiana de crescimento aderido (biofilmes) ou seja os microrganismos precisam de
meio sólido para se fixarem e o com a biomassa microbiana com crescimento suspenso, os mi-
crorganismos se desenvolvem dispersos em uma solução aquosa. A matéria orgânica presente
nas águas residuárias é medida através da utilização de parâmetros como demanda bioquímica
de oxigênio (DBO), que representa o consumo de oxigênio realizado pelos microrganismos
para oxidar a matéria orgânica biodegradável presente no efluente e pela demanda química de
oxigênio (DQO) que mede o consumo de oxigênio durante a oxidação da matéria orgânica
biodegradável ou não em meio ácido com o auxílio de um agente químico.

Já o tratamento terciário é utilizado para remoção de poluentes específicos que não são ca-
pazes de serem removidos nas etapas anteriores. Como exemplo desses poluentes específicos
temos os contaminantes emergentes ou micropoluentes, temos produtos farmacêuticos, produ-
tos de higiene pessoal, drogas ilícitas e alguns compostos industriais (MOREIRA et al., 2016;
KASPRZYK-HORDERN; DINSDALE; GUWY, 2009). Geralmente, emprega-se o tratamento
terciário quando as águas residuárias necessitam apresentar uma qualidade elevada (MAEIKI-
EN, 2019). Esse tipo de tratamento ainda não é empregado em larga escala em países em
desenvolvimento como o Brasil devido ao elevado custo, requisitos químicos e de gasto de
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energia (EGBUIKWEM; NAZ; SAROJ, 2019).

Os processos de tratamento biológicos são os mais utilizados nas estações de tratamento de eflu-
entes (ETES) (NGUYEN et al., 2020). Existem vários fatores que contribuem para o grande em-
prego de processos biólogicos, mas os principais são, a alta eficiência na remoção de poluentes,
baixo investimento financeiro quando comparado a outros tipos de tratamento (EGBUIKWEM;
NAZ; SAROJ, 2019).

O tratamento biológico geralmente é mais atraente do que os demais métodos. Os métodos de
tratamento físico-químicos, apresentam maior custo, geração de poluentes secundários, maior
quantidade de sólidos e o uso de agentes químicos para remoção de poluentes (PORWAL;
MANE; VELHAL, 2015). Apesar da grande utilização, o tratamento biológico de efluentes
possui alguns gargalos operacionais que não são simples de serem solucionados como alto gasto
de energia principalmente para aeração nos processos aeróbios e a grande geração de lodo (EG-
BUIKWEM; MIERZWA; SAROJ, 2020). Logo, as pesquisas atuais que envolvem tratamento
biológico de efluentes necessitam estar focadas em sistemas que ofereçam economia de energia,
menor área para instalação do sistema, reaproveitamento de recursos e principalmente qualidade
na saída do efluente (FRANCA et al., 2018).

Nos últimos anos tem-se intensificado as pesquisas envolvendo o uso de reatores em bateladas
sequencias (RBS) no tratamento de efluentes devido a sua flexibilidade operacional para atender
a diferentes padrões de lançamento de efluentes. O RBS pode gerar uma economia de até 60%
de energia quando comparado ao reator tradicional de lodos ativados cm alimentação continua
por exemplo, além disso, todo o processo de tratamento do efluente acontece em um único
tanque gerando uma economia na área de instalação da estação de tratamento de esgoto (ETE)
(DUTTA; SARKAR, 2015).

De acordo com Dutta e Sarkar (2015), como o processo de operação de um RBS é realizado
em etapas (Figura 2.1), é possível conseguir a partir de sua utilização um efluente com melhor
qualidade quando comparamos com os tratamentos de fluxo contínuo. Além disso, essas etapas
fazem dele um tratamento que possibilita uma flexibilidade de projeto.
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Figura 2.1: Funcionamento do Reator em Bateladas Sequencial

Fonte: Duarte (2019).

Segundo, Dutta e Sarkar (2015) e Von Sperling (2002) as etapas da utilização de um RBS são:

• Enchimento: Nessa etapa o efluente é adicionado ao reator, sendo que isso pode ocorrer
de três diferentes formas: enchimento estático, enchimento com mistura e enchimento
aerado. Quando existe o objetivo de remoção de nutrientes o mais aconselhável é que
aconteça o enchimento estático onde o efluente é adicionado ao RBS sem mistura criando
uma proporção alta da relação entre alimento/microrganismos. Esse tipo de enchimento
favorece o crescimento de bactérias heterotróficas de crescimento lento. O enchimento
com mistura acontece sem aeração e nesse caso pode ocorrer a desnitrificação pois os
microrganismos presentes no reator podem realizar a degradação da matéria orgânica
com o auxilio do nitrato (ciclo anterior) presente do interior do RBS. No enchimento
com aeração a degradação da matéria orgânica acontece de forma aeróbia favorecendo os
microrganismos heterotróficos de crescimento rápido.

• Reação ou aeração: Na fase de ração acontece a finalização das reações biológicas res-
ponsáveis pela remoção de matéria orgânica e remoção de nutrientes. A duração dessa
etapa é que determina as condições de tratamento do reator anaeróbias, anóxicas e aeró-
bias, como o acionamento da aeração pode ser facilmente controlado, a flexibilidade para
mudanças nos ciclos do RBS é muito eficaz e geralmente esta relacionado com o que
deseja-se remover do efluente tratado.
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• Sedimentação: Durante a etapa de sedimentação, a aeração/mistura são completamente
desligadas e não existe entrada ou saída de efluente nesse momento. O tanque permanece
em repouso absoluto para a sedimentação do lodo, toda a biomassa microbiana permanece
no reator.

• Descarte: A fase do descarte pode ser considerada a fase final de um ciclo de tratamento
do RBS. Nessa etapa o sobrenadante é retirado do reator após o período de sedimentação.
Essa retirada de efluente tratado pode ser realizada através de diferentes tipos de meca-
nismos sendo de extrema importância que essa saída não retire biomassa do interior do
reator.

• Repouso: A fase do repouso é opcional. Ela é curta e serve para realização de pequenos
ajustes nos ciclos, fica sempre depois da etapa no descarte e antes do início de um novo
ciclo.

Os efluentes podem ser divididos em dois grupos principais: os efluentes sanitários (domésticos,
uma parte de águas pluviais, águas de infiltração e as vezes um pequena parte de despejos
industriais) e os industriais, sendo que esse apresenta grande variação em sua composição pois
está relacionado com os diversos tipos de atividades industriais existentes (JORDÃO; PESSOA,
2011).

2.2 Efluente de Laticínios

Segundo Embrapa (2019), o Brasil produziu em 2017, 33.490.812,00 litros de leite, ficando
atrás apenas de Estados Unidos e Índia em volume de produção sendo que, o estado de Minas
Gerais produziu sozinho em 2017, 8.912.565 litros de leite, é tradicionalmente o estado com a
maior produção anual de leite do país.

As indústrias de laticínios necessitam de uma grande volume de água em todo o seu processo
produtivo e também para higienização das suas instalações, logo produzem um volume consi-
derável de efluente diariamente. Esse efluente apresenta uma grande variabilidade relacionada
com o seu processo produtivo e também com os materiais de limpeza das fábricas (PORWAL;
MANE; VELHAL, 2015; SCHIERANO et al., 2020). Essas variações são capazes de reduzir a
eficiência das estações de tratamento de efluentes dessas indústrias e isso é um risco principal-
mente em pequenas fábricas onde é mais difícil de controlar/equilibrar o conteúdo do efluente
(JANCZUKOWICZ; ZIELINSKI; DEBOWSKI, 2008).

O efluente de laticínio é caracterizado por apresentar uma alta concentração de nutrientes, ele-
vadas DBO e DQO, uma grande variação de pH e conteúdos orgânicos e inorgânicos. Essas
características acabam colaborando com uma possível complexidade de tratamento desse tipo
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de efluente (AHMAD et al., 2019). Os efluentes de laticínio diferem-se entre as inúmeras fá-
bricas (Tabela 1) pois a produção e os métodos de limpeza escolhidos variam bastante. Logo, a
escolha de um método adequado para o tratamento desses efluentes é necessária considerando
os aspectos gerais e particulares de cada indústria.

Um ponto positivo em relação a esse tipo de água residuária é que se trata de um efluente que
apresenta uma boa biodegradabilidade em sistemas de tratamento biológico. Um ponto em
comum a todas as ETEs que tratam esse tipo de efluente é a necessidade de possuírem um pré-
tratamento para a remoção de gordura do efluente que pode prejudicar a forma de tratamento
escolhida (WANG; LIU; TAY, 2006).

Tabela 1: Características das águas residuárias das industrias de laticínios

DBO
(mg.L-1)

DQO
(mg.L-1) pH

ST
(mg.L-1)

Ntotal
(mg.L-1)

Ptotal
(mg.L-1) Referência

40 - 48.000 80 - 95.000 4,7 - 11 - 6% de DBO 10 - 100 (AHMAD et al., 2019)
4590 7653,8 6,00 480 154 56,6 (PEREIRA et al., 2020)

- 2128 9,31 - 176 39,6 (QIN, L. et al., 2016)
860 6300 6,74 - 98 21 (SIVRIOGLU; YONAR, 2015)

De acordo com Yonar, Sivrioglu e Ozengin (2018), o tratamento biológico é mais utilizado para
o tratamento de efluentes lácteos, sendo eles lagoas aeradas, lodos ativados, UASB, filtros ana-
eróbios e os reatores em bateladas sequenciais (RBS). Além disso o tratamento biológico leva
vantagem sobre os tratamentos físicos-químicos desse tipo de efluente pois apresenta melhor
remoção de DQO e baixo custo de reagentes. De acordo com Kolev (2017), a utilização de
um RBS é indicada para o tratamento de efluentes de laticínios por causa das caraterísticas de
sua operação que permite um contato completo entre a biomassa microbiana e o efluente, a
boa separação entre as fases sólido-líquido no final de cada ciclo de tratamento e a repetição
de momentos com abundância e escassez de substrato para os microrganismos. Além disso, a
operação de um RBS induz a seleção de microrganismos de crescimento lento com as bactérias
nitrificantes e os organismos acumuladores de polifosfato (PAOs), favorecendo a remoção de
nutrientes do efluente (NANCHARAIAH; SARVAJITH, 2019).

2.2.1 Lodos Ativados

O tratamento de águas residuárias municipais e industriais utilizando lodos ativados, é um dos
mais utilizados no mundo, sobretudo quando é exigido um alto padrão de qualidade para lança-
mento dos efluentes e/ou quando necessita-se de economia de área na instalação da Estação de
Tratamento de Esgoto (ETE) (ROLLEMBERG, 2019).

Os microrganismos presentes na biomassa dispersa do sistema de lodos ativados possuem a
função de remoção de DBO e isso permite que o resultado final do processo de tratamento,
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seja um efluente com aspecto clarificado com reduzida concentração de matéria orgânica em
suspensão e reduzida concentração de DBO solúvel e particulada (VON SPERLING, 1996).

Segundo Von Sperling (2002) e Metcalf e Eddy (2014), o sistema de lodos ativados é tradicio-
nalmente composto por um tanque de aeração (reator) onde ocorre a estabilização biológica da
matéria orgânica, um decantador secundário onde ocorrerá a sedimentação (dissociação do eflu-
ente tratado e os sólidos suspensos) e uma linha de recirculação na qual parte do lodo decantado
é descartada e o restante retorna para o reator (Figura 2.2).

Figura 2.2: Lodos ativados tradicional

Fonte: Morais, (2011).

A presença da recirculação de lodo, possibilita uma maior concentração de microrganismos no
tanque de aeração aumentando a idade do lodo e mantendo no mesmo processo microrganismos
de crescimento rápido e lento o que é essencial para a maneira como acontecerá a sedimentação
do lodo (HENZE et al., 1997). Além disso, a recirculação de lodo está ligada ao bom desem-
penho do sistema de lodos ativados em realizar a degradação da matéria orgânica e nutrientes
presentes no efluente (HREIZ; LATIFI; ROCHE, 2015; VON SPERLING, 2002).

O sistema de lodos ativados pode apresentar algumas configurações diferentes de instalação.
Além da configuração convencional, já citada, esse sistema pode apresentar uma configura-
ção denominada como aeração prolongada onde a biomassa presente no reator permanece no
sistema durante um tempo maior ocasionando um aumento no volume do reator quando com-
parado a instalação convencional. Esse tipo de configuração é mais simplificada pois não conta
com a presença de decantador primário e nem das unidades de digestão de lodo. Existe tam-
bém a instalação do sistema chamada de fluxo intermitente, onde todas as unidades do processo
de instalação convencional, são realizadas em um único tanque, ou seja, é uma instalação uti-
lizando um reator sequencial por batelada (RBS). Uma vantagem desse tipo de configuração
é que ela pode ser operada tanto da forma tradicional como na forma de aeração prolongada
(VON SPERLING, 2002).

De acordo com Jenkins, Richard e Daigger (2003), os flocos de um sistema de lodos ativados,
possuem uma grande variedade na dimensão de suas partículas e são formados por microrga-
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nismos (bactérias, fungos, protozoários e metazoários), compostos biológicos e não biológicos
(partículas inorgânicas). De acordo com Von Sperling (1996), o floco biológico em sistemas de
crescimento disperso como o lodos ativados possui um tamanho determinado pelo balanço de
forças de coesão e cisalhamento causadas pela aeração do sistema. A estrutura dos flocos de
lodos ativados podem ser divididas em duas partes: microestrutura que são as bactérias forma-
doras de flocos e macroestrutura que são as bactérias filamentosas. Para que ocorra um funci-
onamento ideal do sistema de lodos ativados é necessário que o crescimento dessas bactérias
esteja em equilíbrio (Figura 2.3).

Figura 2.3: Floco biológico

Fonte: Jenkins, Richard, Daigger, (2003).

Quando um sistema de lodos ativados apresenta um aumento de concentração de bactérias fi-
lamentosas, ocorre o fenômeno conhecido como bulking filamentoso ou intumescimento que
interfere diretamente na sedimentação, espessamento e concentração do lodo. Ou seja, ao invés
de sedimentar, ocorre a flotação do lodo no decantador secundário, o que provoca o arraste des-
sas partículas para fora do decantador, reduzindo a qualidade do efluente clarificado (JENKINS;
RICHARD; DAIGGER, 2003). Em contrapartida a baixa presença de microrganismos filamen-
tosos faz com o que floco se torne fraco e seja extremamente susceptível a ruptura durante o
processo do tratamento do efluente (MORAIS, 2011).

Os microrganismos do sistema de lodos ativados podem produzir por secreção compostos com
alto peso molecular, mais conhecidos como substancias poliméricas extracelulares (SPE) que
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são formados principalmente por polissacarídeos e proteínas e não possuem fácil biodegrada-
bilidade. Entende-se que o SPE é responsável pela união das bactérias presentes no sistema
através do fornecimento de uma matriz para elas fixarem-se (HENZE et al., 1997). Segundo
Trzcinski (2019), as SPE fornecem para os microrganismos uma espécie de escudo protetor e
diminui as chances de ruptura do floco.

2.2.2 Remoção biológica de nutrientes

A remoção biológica de nutrientes (RBN), tem sido amplamente estudada por ser essencial
para o equilíbrio dos corpos hídricos. Nitrogênio (N) e fósforo (P), podem ser considerados os
nutrientes mais importantes para a ocorrência de muitos microrganismos. Porém, esses mesmos
nutrientes podem causar danos ao meio aquático e a saúde humana quando ocorrem em elevadas
concentrações (LI et al., 2014).

Entre os desequilíbrios que podem acontecer devido a presença de nutrientes na água, o que
inspira mais cuidados é a eutrofização. Apesar de ser um processo natural que quando acontece
sem a ação antrópica é gradual e lento, quando ele acontece devido à atividades humanas, ocorre
um grande aumento da concentração de nutrientes no meio, muitas vezes persistindo ao longo
de todo o ano, o que acaba gerando aumento considerável do número de algas, de cianobactérias
e pode alterar diversas comunidades de microrganismos (LI et al., 2014).

A forma tradicional de RBN consiste na realização da nitrificação (oxidação da amônia a ni-
trito e posteriormente a nitrato) por bactérias autotróficas sob condições aeróbias, seguida da
desnitrificação (transformação do nitrato a nitrogênio gasoso) de bactérias heterotróficas sob
condições anóxicas, bem como a desfosfatação (remoção de fósforo) (YANG, J. et al., 2019).
É importante ressaltar que a remoção biológica de nitrogênio e fósforo ocorrem por diferentes
grupos de microrganismos e que essas alternâncias necessárias entre condições aeróbias e con-
dições anaeróbias que são determinantes para o sucesso do processo da RBN, podem aumentar
a complexidade do sistema implantado, aumentar o consumo de energia e deixar toda a instala-
ção da ETE com valor elevado (ROUT; BHUNIA; DASH, 2017; YANG, L. et al., 2019). Ainda
assim, é possível afirmar que a RBN é considerada a forma mais econômica e sustentável para
atender aos padrões cada vez mais rigorosos para lançamento de efluentes (HE, Q. et al., 2020).

Durante o tratamento de efluentes, o nitrogênio pode sofrer durante o seu ciclo oxidações e
reduções fazendo com que ele possa apresentar diferentes estados de oxidação (Tabela 2).
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Tabela 2: Formas do nitrogênio e estados de oxidação

Forma Fórmula Estado de oxidação
Amônia NH3 -3

Íon amônio NH4
+ -3

Nitrogênio gasoso N2 0
Nitrito NO2

- +3
Nitrato NO3

- +5

Fonte: Adaptado de Jetten et al. (2009).

Na nitrificação, as bactérias nitrificantes Nitrosomonas e Nitrobacter são responsáveis pela
maior parte da ação nitrificante do lodos ativados. Essas bactérias possuem enzimas especi-
ais e estrutura celular que permitem a realização da nitrificação. A reação de transformação de
amônia em nitritos (nitritação) é realizada pelas bactérias do gênero Nitrosomonas, reação des-
crita pela Equação (1) e depois a oxidação dos nitritos a nitratos (nitratação) é realizada pelas
bactérias do gênero Nitrobacter reação descrita pela Equação (2) (GERARDI, 2002).

Outros grupos de bactérias também são importantes para o processo de nitrificação como Ni-

trosococcus, Nitrospira, Nitrosovibrio e Nitrosolobus utilizadas na oxidação da amônia e Ni-

trospira, Nitrospina, Nitrococcus e Nitrocystis, utilizadas na oxidação do nitrito (AHN, 2006).
As reações químicas da nitrificação estão descritas nas Equações (1) e (2) (METCALF; EDDY,
2014):

2NH+
4 + 3O2 → 2NO−

2 + 4H+ + 2H2O (1)

2NO−
2 +O2 → 2NO−

3 (2)

Com a soma das Equações (1) e (2), encontra-se a reação global da nitrificação expressa pela
Equação (3):

NH+
4 + 2O2 → NO−

3 + 2H+ +H2O (3)

Fatores como temperatura, pH, concentração de oxigênio dissolvido e relação de carbono / ni-
trogênio, podem influenciar na nitrificação pois afetam a atividade microbiológica das bactérias
nitrificantes (QUARTAROLI, 2016). Por exemplo, a temperatura possui uma forte influência na
taxa de crescimento das bactérias nitrificantes. Com o aumento da temperatura essas bactérias
possuem um crescimento acelerado logo a nitrificação é alcançada com facilidade. Já com a re-



26

dução das temperaturas, essas bactérias crescem de forma lenta provocando assim uma redução
na taxa de nitrificação (GERARDI, 2002).

A próxima etapa para a remoção de nitrogênio é a desnitrificação. Nessa etapa, o nitrato (NO−
3 )

é transformado em nitrogênio gasoso (N2) logo, a desnitrificação deve ser precedida da nitrifi-
cação uma vez que ela ocorre a partir do nitrito ou nitrato e não da amônia (VON SPERLING,
2002). A desnitrificação convencional acontece graças a ação de bactérias facultativas hetero-
tróficas que utilizam o nitrato ou nitrito como aceptor final de elétrons (MOTA, 2015). Entre
os microrganismos desnitrificantes, existem bactérias autotróficas porém em menor número
quando comparado as heterotróficas (SEVIOUR; BLACKALL, 1999).

Segundo Von Sperling (2002), os microrganismos que realizam a desnitrificação, necessitam de
uma fonte de carbono orgânico como doador de elétrons. Esse carbono pode ser adicionado ao
efluente de forma artificial ou os microrganismos podem utilizar o próprio carbono presente no
efluente.

De acordo com Metcalf e Eddy (2014) os principais gêneros de bactérias que participam da
desnitrificação são os seguintes: Achromobacter, Acinetobacter, Agrobacterium, Alcaligenes,

Arthrobacter, Bacillus, Chromobacterium, Corynebacterium, Flavobacterium, Halobacterium,

Hypomicrobium, Methanomonas, Moraxella, Neisseria, Paracoccus, Propionibacterium, Pseu-

domonas, Rhizobium, Rhodopseudomonas, Spirillum e Vibrio. A equação química (4) caracte-
riza o processo de desnitrificação.

NO−
3 → NO−

2 → NO → N2O → N2 (4)

As reações mostradas na equação (4), são catalizadas respectivamente por quatro enzimas espe-
cíficas: nitrato redutase, nitrito redutase, óxido nítrico redutase e óxido nitroso redutase ou seja
o processo de desnitrificação tradicional é uma redução.

Um grande problema envolvendo a desnitrificação está no fato de que se ela não acontecer
de forma completa, pode-se ter através desse processo biológico a emissão de N2O que é um
produto intermediário e que também é um dos gases que provocam o efeito estufa (MANCA
et al., 2020). Por isso é importante que a desnitrificação convencional ocorra de maneira com-
pleta. Assim como na nitrificação, diversos fatores podem interferir na desnitrificação, como
concentração de oxigênio dissolvido (OD), temperatura, pH, relação C/N entre outros (MOTA,
2015).

A remoção biológica de fósforo é conhecida como processo EBPR (Enhanced Biological Phospho-

rus Removal) (MELIA et al., 2017). Para que ocorra a remoção biológica de fósforo, é preciso
que exista de forma alternada condições anaeróbias e aeróbias na linha de tratamento pois essa
alternância favorece o crescimento dos microrganismos acumuladores de fosfato mais conheci-
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dos por PAOs por causa do nome em inglês Polyphosphate Accumulating Organisms (ZAMAN
et al., 2019). Segundo Von Sperling (2002) o fósforo está presente nos efluentes na forma de
fosfato sendo:

• fósforo inorgânico: ortofosfato e polifosfato.

• fósforo orgânico: presente em ácidos nucléicos, fosfolipídeos e outros compostos orgâni-
cos.

Durante a fase anaeróbia do tratamento, os PAOs absorvem do efluente ácidos graxos voláteis,
que é um tipo de matéria orgânica de fácil degradabilidade, armazenam-os na forma de Polihi-
droxialcanoatos (PHAs) (CARVALHEIRA et al., 2014). Os PHAs são poliésteres biodegradá-
veis e funcionam como uma espécie de reserva de energia no interior dos PAOs (DE PAULA,
2012). É necessário destacar que existe uma liberação de fósforo solúvel pelos PAOs na fase
anaeróbia, como parte do processo de EBPR fazendo com que a concentração de fósforo solú-
vel seja até três vezes maior que na próxima etapa de tratamento (METCALF; EDDY, 2014).
Já na fase aeróbia os PAOs utilizam a energia dos PHAs para acumularem fosfato no interior de
suas células realizando assim a remoção do fósforo por bioacumulação (CARVALHEIRA et al.,
2014).

Uma vantagem competitiva dos PAOs em relação a outras bactéricas heterotróficas presentes na
zona anaeróbia é que para essas bactérias consumirem DBO elas necessitam de um aceptor de
elétrons já para os PAOs isso não é necessário e eles conseguem boa quantidade de alimento na
fase anaeróbia (METCALF; EDDY, 2014). A figura 2.4 representa como ocorre o EBPR.

Figura 2.4: Processo EBPR

Fonte: Metcalf e Eddy (2014)

Um fator limitante para a remoção biológica de fósforo pelo processo de EBPR é a existên-
cia de outro grupo de microrganismos que competem pela consumo de ácidos graxos voláteis,
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conhecidos como organismos acumuladores de glicogênio (GAO). Apesar de competirem com
os PAOs pela DBO de fácil biodegrabilidade eles não promovem a remoção de fósforo (CAR-
VALHEIRA et al., 2014). Manter o pH do reator entre 6,5-7,5 e a temperatura entre 15-30 ◦C
favorece o crescimento dos PAOs (PURBA et al., 2020).

É importante salientar que a RBN tradicional gera inúmeros impactos ambientais como a insta-
lação de um reator com grande volume para alcançar de forma eficiente a oxidação da amônia
e isso é um grande problema quando existe uma limitação do espaço disponível para instalação
de uma ETE ou quando uma instalação antiga de ETE necessita ser reformada para atender aos
novos parâmetros de lançamento de efluentes e passe a realizar a remoção de nutrientes. Além
disso, um alto consumo de energia é observado na instalação de uma ETE com a RBN tradici-
onal e isso é um dos fatores que tem impulsionado novas pesquisas para a descoberta de novos
processos para remoção de nutrientes de efluentes (BLANCO-AGUILERA et al., 2019).

2.3 Lodo Granular Aeróbio

O primeiro registro envolvendo a formação de grânulos em sistemas de tratamentos de efluentes
foi realizado na Holanda no início da década de 1980 envolvendo reatores anaeróbios de fluxo
ascendente e manta de lodo, comumente denominados UASB, devido à abreviação do nome
em inglês (Upflow Anaerobic Sludge Blanket) (LETTINGA et al., 1980; WANG; DU; CHEN,
2004). Foi possível observar que o lodo granular formado apresentava uma sedimentabilidade
melhor que o lodo floculento e que os grânulos estavam se formando principalmente nas partes
mais inferiores da manta de lodo (LETTINGA et al., 1980; WANG; DU; CHEN, 2004).

Em 1983, Pol Hulshoff e outros pesquisadores, realizaram um estudo voltado para a investiga-
ção da granulação em reatores UASB. Eles constataram que a granulação estava acontecendo de
uma forma dinâmica sem ter exatamente um ponto claro de inicialização mas não conseguiram
explicar como ela acontecia (HULSHOFF POL et al., 1983).

De acordo com Guiot, Pauss e Costerton (1992), a forma ascendente como o fluxo de efluentes
é introduzida no reator UASB, é responsável por criar uma seleção entre os microrganismos
presentes no meio, onde eles podem juntar-se uns aos outros e formar grânulos que apresentem
boa sedimentação.

Outras pesquisas envolvendo a granulação anaeróbia foram desenvolvidas. Porém, apesar de
ainda serem realizados estudos voltados para utilização dessa granulação, notou-se que essa
técnica apresenta algumas desvantagens que são difíceis de serem eliminadas como o longo pe-
ríodo necessário para iniciar a operação do reator, as altas temperaturas para operação do reator
e a baixa eficiência na remoção de nutrientes como nitrogênio e fósforo das águas residuárias
(ADAV; LEE; SHOW et al., 2008; LIU; TAY, 2004; LIU; SHENG; YU, 2009; HULSHOFF
POL et al., 1982; KOSTER et al., 1986; WU, W. et al., 1987).
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Logo, novas pesquisas foram propostas visando a utilização de lodo granular para o tratamento
de efluentes porém em sistemas aeróbios. Mishima e Nakamura (1991), realizaram a primeira
pesquisa envolvendo a formação de lodo granular aeróbio em um reator para o tratamento de
efluentes domésticos. O início da formação de grânulos no reator, foi observado após 03 se-
manas de operação e eles possuíam entre 2,00 e 8,00 mm de diâmetro e apresentaram boa
capacidade de sedimentação (MISHIMA; NAKAMURA, 1991).

Morgenroth et al. (1997) realizaram um estudo com a utilização de lodo granular aeróbio em
um reator em bateladas sequenciais (RBS) para o tratamento de um efluente doméstico. Foi
feito, uma redução na duração do ciclo de tratamento do reator para incentivar a formação de
biomassa granular no sistema. Os pesquisadores compreenderam através do experimento que
a diminuição do tempo de sedimentação do reator e a redução do tempo de detenção hidráu-
lica (TDH) realizava uma seleção de microrganismos com maior probabilidade para formação
grânulos.

Beun et al. (1999), realizaram um experimento com a utilização de um RBS para mostrar a
formação de grânulos aeróbios. Eles também chegaram à conclusão de Morgenroth et al. (1997)
de que a diminuição do TDH favorece a formação de grânulos no reator. Eles destacam que
o tempo de sedimentação é extremamente importante na formação de grânulos uma vez que
um tempo de sedimentação muito longo pode tornar a biomassa floculenta e um muito curto
não forma grânulos. Eles utilizaram na pesquisa um tempo de sedimentação de 02 minutos,
enquanto Morgenroth et al. (1997) utilizaram 01 minuto.

Através de um estudo utilizando efluente sintético Dangcong et al. (1999), relatou a formação
da biomassa granular com o sistema operando com baixa concentração de oxigênio dissolvido.
Além disso, compararam os grânulos aeróbios formados com grânulos anaeróbios. Constataram
que características como a morfologia e estrutura dos grânulos são diferentes.

Em grande parte dos estudos realizados, o lodo granular aeróbio é formado à partir do lodo flo-
culento oriundo do processo de lodos ativados tradicional (ADAV; LEE; SHOW et al., 2008).
De acordo com Liu e Tay (2004) para que a biomassa torne-se granular é necessário o agru-
pamento de vários microrganismos. E para que esse fenômeno ocorra é necessário que várias
condições sejam atendidas. Essas condições foram descritas por De Kreuk e Van Loosdrecht
(2006), o estudo desenvolvido por eles, chegou a conclusão que o tipo de substrato presente no
efluente, que a demanda química de oxigênio (DQO), que a carga de nitrogênio e que a con-
centração de oxigênio presentes no reator são alguns dos fatores importantes para a aglutinação
dos microrganismos e posterior formação de grânulos.

Pode-se afirmar que os grânulos possuem uma estrutura formada por densas camadas de as-
sociações de microrganismos. Cada uma das bactérias presentes nessas camadas possui uma
função especifica no tratamento de efluentes (LIU; TAY, 2004). É justamente a estrutura dos
grânulos que faz com que eles tenham um desempenho superior aos flocos de lodos ativados
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convencionais. Pois a associação de bactérias que se forma, é forte e faz com que os grânulos
possuam uma boa capacidade de sedimentação, faz com que eles concentrem mais a biomassa,
que suportem variações de carga orgânica com maior eficiência que o lodo floculento e que
tenham boa resistência a compressão (LIU; SHENG; YU, 2009).

Show, Lee e Tay (2012) afirmam que o processo de granulação aeróbia acontece progressiva-
mente, é uma evolução dos flocos para os grânulos diferenciando-se da granulação anaeróbia
que acredita-se acontecer de forma espontânea, a aeróbia pode ser feita por exemplo, por uma
estratégia operacional do reator.

Vale ressaltar que o lodo granular aeróbio, possui os mesmos grupos funcionais de bactérias
que estão presentes no lodo floculento, as bactérias nitrificantes, desnitrificantes e organismos
acumuladores de fosfato o que possibilita a remoção de nutrientes com a sua utilização. Na
Figura 2.5 estão representadas as estruturas e organismos funcionais do lodo floculento (A) e
do lodo granular aeróbio (B) (WINKLER et al., 2012).

Figura 2.5: Diferença estrutural e funcional entre o floco biológico e o grânulo aeróbio

Fonte: Adaptado de Winkler, M. K. H. et al (2012).

Como se observa na Figura 2.5B , o interior de um grânulo aeróbio é dividido em zonas aeróbias
e anóxicas/anaeróbias, essa divisão é possível pois existe uma restrição de difusão de oxigênio
dissolvido no interior do grânulo e a existência da zona anóxica possibilita que aconteça o
processo simultâneo de nitrificação e desnitrificação (GAO; LIU et al., 2011; YAN et al., 2016).

Assim como no lodo floculento, as bactérias que compõem o LGA produzem EPS que são com-
postos por várias substâncias orgânicas (proteínas, polissacarídeos, ácidos húmicos e lipídios).
O SPE acumula-se na superfície das células bacterianas (WANG; LIU; TAY, 2006). Segundo
Show, Lee e Tay (2012) os EPSs podem alterar algumas características físico-químicas da su-
perfície das células como carga e hidrofobicidade. Essas substâncias possuem diferentes gru-
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pos funcionais como Ácidos Carboxílicos (−COOH), Aminas (−NH), Hidroxilas (−OH), ou
Carbonila (−CO), que são responsáveis por reagirem com cátions (íons de metal e amônio) e
ânions (radical fosfato) nos efluentes em busca de reações eletrostáticas e trocas iônicas (YAN
et al., 2016). De acordo com Ronghua Qin et al. (2020), o EPS traz vantagens para a floculação
microbiana e estabilidade do LGA.

Segundo Vashi, Iorhemen e Tay (2019), a maioria das pesquisas desenvolvidas voltadas para
a utilização de LGA, faz uso de RBS pois a forma como ocorre a operação de seu ciclo (ali-
mentação, reação, sedimentação, retirada do efluente tratado e repouso) é ideal para o cresci-
mento/atividade microbiológica dos diversos grupos de agregados de bactérias que formam o
grânulo aeróbio. Além disso, a utilização de um único tanque possibilita uma grande redução
na área de ocupação da ETE (NANCHARAIAH; SARVAJITH, 2019). Atualmente, algumas
pesquisas estão procurando compreender a utilização de reatores de fluxo contínuo ao invés dos
RBS na aplicação do LGA, a justificativa é que esse tipo de reator possui algumas vantagens
como facilidade operacional, forma de fluxo e aproveitamento da infraestrutura já existente da
ETE porém, operar um reator de fluxo contínuo com LGA ainda requer que se encontre uma
forma de deixar os grânulos estáveis nessa operação (KENT; BOTT; WANG, 2018).

A empresa holandesa Royal Haskoning DHV possui a patente do LGA e ele comercialmente é
chamado pela empresa de Nereda (PRONK, M. et al., 2015). Segundo a empresa, atualmente
existem mais de 70 ETEs em operação ou em construção com a tecnologia Nereda dessas, 12
encontram-se no Brasil (ROYAL, 2020). Lin et al. (2015) e Zou et al. (2018), concluíram que é
possível realizar uma recuperação de um biomaterial à base de polissacarídeo do lodo residual
das ETEs que utilizam LGA, assim como outros materiais que podem ser fonte de carbono,
fósforo e nitrogênio gerando assim uma quantidade menor de resíduos para o meio ambiente.

2.3.1 Fatores que influenciam a granulação

O tempo de formação para os grânulos aeróbios é imprevisível e pode ser influenciado por
diversos fatores (CHEN, Y. et al., 2020). Essa formação pode ser dividida em algumas fases
conforme mostrado na figura 2.6.
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Figura 2.6: Esquema de granulação aeróbia

Fonte: Adaptado de (SARMA; TAY; CHU, 2017).

Os EPSs possuem grande influência na granulação do lodo aeróbio granular. As bactérias que
produzem EPS influenciam o surgimento de grânulos fortes e estáveis e a presença de microrga-
nismos de crescimento lento favorece a estabilização da estrutura dos grânulos (WIATCZAK;
CYDZIK-KWIATKOWSKA, 2017). De acordo com Dong et al. (2017), as proteínas extra-
celulares, que são um dos materiais constituintes da EPS, realizam um importante papel na
agregação microbiana para formação dos grânulos aeróbios. Essas proteínas possuem algumas
propriedades de carga que são capazes de reduzir as cargas superficiais negativas do lodo e
assim promover a granulação.

Um dos fatores mais aplicados nos estudos de granulação aeróbia é a redução do tempo de se-
dimentação. Fan et al. (2018), chegaram a conclusão que a pressão seletiva oriunda do processo
de redução gradual do tempo de sedimentação, é o que mais influencia na granulação aeróbia.
wiatczak e Cydzik-Kwiatkowska (2017) constataram que a redução do tempo de sedimentação
(de 1,5 horas para 20 minutos) foi um dos fatores que garantiram a predominância de biomassa
granular no interior do reator do experimento realizado. Cai et al. (2018) também reduziram o
tempo de sedimentação, de 20 para 3 minutos, no estudo que desenvolveram com a utilização de
dois RSBs idênticos. O ciclo de operação dos RBSs utilizados por Rollemberg, Oliveira et al.
(2019), foi dividido em três fases e a principal diferença entre as fases foi a redução gradual do
tempo de sedimentação sendo de 20 minutos na fase I, 10 minutos na fase II e 5 minutos na fase
III. Essa redução durou 60 dias e após a fase III os grânulos já estavam maduros.

A adição de alguns materiais no lodo para efeitos de granulação tem obtidos bons resultados
em alguns estudos desenvolvidos. Tao et al. (2017), investigaram os efeitos do carvão ativado
granular (CAG) na granulação aeróbia em um experimento utilizando dois RBSs idênticos.
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Os reatores RA e RB foram inoculados com 4 gramas de lodos ativados de uma mesma ETE,
sendo que em RA não foi adicionado CAG e em RB foi adicionado 14,5 gramas. Através de uma
análise da comunidade bacteriana dos reatores verificou-se que o CAG não as modificou, ou seja
a aceleração na granulação que o CAG pode fazer não tem haver com as bactérias e sim com o
fato de que o CAG fornece uma espécie de núcleo para o lodo se anexar e formar grânulos fortes.
Liang, Gao e Ni (2017) adicionaram em um reator nanopartícula magnética para investigar seu
efeito na formação dos grânulos aeróbios e obtiveram um ótimo resultado pois o reator com a
presença dessas nanopartículas apresentou uma formação completa de biomassa granular com
20 dias e o outro reator sem a presença de nanopartículas alcançou a granulação completa em
45 dias com a operação do ciclo seguindo os mesmos padrões nos dois reatores.

Ren et al. (2018) avaliaram a influência da adição de Fe2+ (FeSO4), Fe3+ (FeCl3) e Fe3O4

no processo de granulação do lodo aeróbio. Eles concluíram que a adiação Fe3O4 acelerou
significativamente a granulação no reator onde ele foi inserido, formou grânulos maiores e
aumentou a produção de EPS quando comparou-se a distribuição granulométrica dos reatores
envolvidos no estudo. A adição de Fe2+ também teve efeitos positivos na granulação porém
ele não fez efeito na formação de EPS. Já a adição de Fe3+ não contribui efetivamente para o
processo de granulação apesar de ter aumentado a produção de EPS. Cai et al. (2018) também
analisaram o efeito do Fe2+ na granulação aeróbia. A dosagem do Fe2+ nos RBSs envolvidos
no estudo foi o que variou na operação do experimento. Um dos reatores (R1) recebeu durante
a pesquisa uma dosagem constante de Fe2+ já o outro (R2) recebeu dosagens programadas de
Fe2+ e isso influenciou no início da granulação do lodo, pois em R1 até ao dia 15 não foi notada
a presença de grânulos, já em R2 os primeiros grânulos foram notados à partir do dia 09.

Além da adição de Fe2+, outros agentes quelantes como Ca2+ e Mg2+, possuem influência na
granulação pois eles conseguem neutralizar cargas negativas da superfície microbiana possibili-
tando uma melhor interação entre os microrganismos (forças de Van der Waals) (SARMA; TAY;
CHU, 2017). Morais (2016) verificou que a adição de Ca2+ em RBSs com LGA, possibilitou
uma melhora significativa nas características físicas do LGA. Sajjad e Kim (2015) atestaram a
eficiência da adição de Ca2+ e Mg2+ no processo de granulação aeróbia. No RBS em que adi-
cionaram Ca2+, conseguiram a granulação completa com 16 dias após o início do experimento,
no RBS que adicionaram Mg2+, 24 dias e no RBS de controle onde não adicionaram metal
divalente os grânulos só começaram a aparecer após 25 dias do início do experimento. Outro
efeito positivo em relação a adição de metais divalentes é que eles aumentaram a produção de
EPS no LGA (Ca2+ e Mg2+).

A operação cíclica de um RBS, faz os microrganismos presentes no reator passarem por mo-
mentos com abundância e falta de substrato, esses períodos são chamados de abundância/escas-
sez respectivamente por causa do termo em inglês feast/famine. Segundo Kent, Bott e Wang
(2018), o período em que acontece a baixa de substrato (escassez) induz os microrganismos a
se agregarem (formarem grânulos) para conseguirem sobreviver. Já, no período de feast, ocorre
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um aumento da produção de SPEs devido a presença de DQO de fácil biodegradabilidade, isso
aumenta a probabilidade dos microrganismos se agregarem e formarem grânulos fortes e está-
veis (CORSINO; BIASE et al., 2017). (SUN; ANGELOTTI et al., 2020) também concluíram
que os períodos de abundância/escassez induz a produção de EPSs pelas bactérias mas, desta-
cam que só a produção de EPSs não é certeza da formação de grânulos, sendo necessária uma
pressão de seleção adicional no lodo para que os microrganismos responsáveis pela formação
de grânulos cresçam no reator. Essa técnica seleção hidráulica é muito utilizada pois ela ajuda
a reter seletivamente os grânulos ao invés de flocos (DIJK; PRONK; LOOSDRECHT, 2020).
O regime de feast/famine é ideal para o crescimento de microrganismos que acumulam PHA
(PURBA et al., 2020).

De acordo com Wang, Liu e Tay (2007), a concentração de oxigênio dissolvido (OD) no reator,
é um fator importante que traz influência sobre a formação e estabilidade dos grânulos. Adav,
Lee e Lai (2007), analisaram o efeito da aeração na formação de grânulos aeróbios em 3 RBSs
idênticos com diferentes taxas de aeração sendo elas baixa, média e alta taxa. Concluíram que
com a baixa taxa de aeração de 1 L.min−1 os flocos do lodo floculento foram compactados
porém não houve formação de grânulos grandes, já com a média taxa de 2 L.min−1, houve a
formação de grânulos de 3,0 - 3,5 mm de diâmetro, porém eles estavam com muitos filamentos
na superfície externa. A alta taxa utilizada foi de 3 L.min−1 e com ela houve formação de grâ-
nulos com 1,0 - 1,5 mm de diâmetro com superfície externa lisa, a média taxa e a alta formaram
grânulos após 3 semanas de início de operação dos reatores. Um fator muito importante relaci-
onada a aeração de acordo com Nancharaiah e Kiran Kumar Reddy (2018) é que a formação de
bolhas de ar causa um cisalhamento hidrodinâmico e isso induz a produção de EPSs, levando
a uma hidrofobicidade das células fazendo com que ocorra agregações entre as células dando
início a granulação.

2.3.2 Estabilidade dos grânulos

A estabilidade estrutural dos grânulos no LGA é um dos parâmetros que ainda limitam a utili-
zação dessa técnica (CORSINO; BIASE et al., 2017). Vários fatores podem gerar instabilidade
nos grânulos ocasionando sua ruptura e comprometendo toda a operação de tratamento do eflu-
ente. De acordo com Graaff, Loosdrecht e Pronk (2020), a chave para a estabilidade do LGA
está relacionada com a capacidade de captação anaeróbia e armazenamento no interior das cé-
lulas de DQO de fácil biodegradabilidade. Segundo Zhang, Hu e Lee (2016), o LGA precisa
alcançar a estabilidade a longo prazo pois esse, tem sido um problema operacional dessa téc-
nica. Várias medidas tem sido implementadas para que essa estabilidade seja possível, uma
delas é manter o ambiente do reator alcalino para reduzir a proliferação de bactérias filamento-
sas pois o pH ácido proporciona o aumento desses microrganismos e consequente ruptura dos
grânulos (HE; ZHANG et al., 2017; ZHANG; HU; LEE, 2016; WAN et al., 2014).
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A produção de EPS em sistemas de LGA é primordial para uma boa granulação, logo a sua
baixa produção ou excesso é motivo de instabilidade e até de rompimento nos grânulos aeró-
bios (CORSINO; CAPODICI et al., 2016; XIONG; LIU, 2013). Como os EPSs são fruto da
atividade da biomassa microbiana, a sua produção está susceptível a sofrer alterações devido à
vários fatores, por exemplo a quantidade de substrato disponível no efluente pode determinar
uma baixa ou alta produção de SPE (IORHEMEN et al., 2020). De acordo com o estudo de
Wang et al. (2018a), os grânulos aeróbios são capazes de degradar parte do EPS que produzem
(porção biodegradável) no entanto, isso pode tornar o grânulo fraco e poroso, levando a sua
ruptura.

Uma relação importante relacionada a granulação aeróbia, é a proporção alimento / microrga-
nismo (A/M). De acordo com Hamza et al. (2018), pode-se definir a relação A/M como sendo
a carga de substrato aplicada por dia por unidade de biomassa no reator. A razão A/M tem
grande influencia na capacidade de sedimentação do lodo pois quando ela esta elevada, ocorre
um aumento na produção de polissacarídeos hidrofílicos (componente do EPS) e na produção
de lodo com isso, a sedimentação fica prejudicada comprometendo o ciclo do RBS com LGA e
a estabilidade dos grânulos (WU, D. et al., 2018).

2.3.3 Remoção de nutrientes com Lodo Granular Aeróbio

Os processos biológicos que ocorrem com a utilização do LGA são determinados pelos diferen-
tes gradientes de concentração de oxigênio dissolvido no interior do reator graças ao processo
de operação do seu ciclo. Por isso, a camada mais externa do grânulo é aeróbia e o núcleo apre-
senta condições anóxicas/anaeróbias (DE KREUK; PICIOREANU et al., 2007). Essa divisão
em camadas propicia ao LGA ser responsável por remoção de nutrientes e também de matéria
orgânica (KISHIDA et al., 2009).

A Figura 2.7 representa como ocorre a remoção de nitrogênio dentro do grânulo.
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Figura 2.7: Remoção de nitrogênio no interior do grânulo

*BOA - Bactérias oxidantes de amônia
*BON - Bactérias oxidantes de nitrito

Fonte: Adaptado de Nancharaiah, Y. V. e Reddy, G. K. K. (2017).

Nas partes mais externas ocorrem a proliferação de bactérias nitrificantes e heterotróficas, fa-
zendo com que ocorra a degradação da matéria orgânica e nitrificação, ou seja o amônio (NH+

4 )
é oxidado em nitrito (NO−

2 ) pelas BOAs. Então, o nitrito é convertido em nitrato (NO−
3 ) pelas

BONs. Logo, o nitrato formato na nitrificação da camada externa sofre o processo de desni-
trificação no núcleo do grânulo, liberando para o meio nitrogênio gasoso (N2) (DE KREUK;
PICIOREANU et al., 2007). Como a remoção de nitrogênio no LGA ocorre por um processo
de nitrificação/desnitrificação simultâneo relacionado com as zonas ambientais existentes no
grânulo, é preciso avaliar a maturação dos grânulos pois um LGA recém formado é menor que
um LGA maduro e isso compromete a sua atividade no tratamento de efluentes.

É importante encontrar um equilíbrio na operação do RBS com LGA em relação remoção de
nitrogênio. Quando focamos em altas taxas de nitrificação, a etapa de desnitrificação pode ficar
limitada pela falta de fonte de carbono no efluente ou falta de condição anóxica no sistema.
Para conseguir contornar esses problemas, é necessário controlar a concentração de oxigênio
dissolvido no reator assim como a relação A/M, pois a forma como ocorre a alimentação do
reator pode aumentar a eficiência na remoção de nitrogênio (WANG, 2020).

Já, a remoção biológica de fósforo nos reatores com a utilização do LGA ocorrem pela atividade
dos organismos acumuladores de fosfato, nas variações de condições aeróbias e anaeróbias do
RBS (HENRIET et al., 2016). O fósforo é acumulado como polifosfato no interior das células
desses microrganismos para depois ser utilizado como fonte de energia na realização da conver-
são da matéria orgânica de fácil biodegradabilidade em PHAs. Já nas condições anaeróbias os
PHAs armazenados são utilizados como energia e carbono para a captação de fósforo do meio
(PURBA et al., 2020).
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Portanto, o lodo granular aeróbio consegue fazer uma RBN eficaz com a utilização de apenas
um reator, sem a necessidade de vários reatores ou separações para a criação de ambientes ae-
róbios, anaeróbios e anóxicos separados (PRONK, Mario et al., 2017). Mas, a operação de um
RBS com LGA necessita estar equilibrada em relação a competição entre os microrganismos
funcionais do grânulo pois, pode ocorrer competição por substrato entre os PAOs e as bactérias
desnitrificantes ou entre os PAOs e os GAOs por exemplo, ocorrendo uma falha no tratamento
do efluente e as vezes comprometendo até a granulação do lodo. A competição entre esses
microrganismos funcionais está relacionada com a presença das fontes de carbono no efluente
(HE, Q. et al., 2020). O LGA também mostra-se eficiente na remoção de poluentes inorgâ-
nicos, como metais pesados (PURBA et al., 2020). A Figura 2.8 representa como ocorre um
ciclo típico de um RBS operando com LGA na remoção de nutrientes e como o regime de
feast/famine influencia na remoção de nutrientes.

Figura 2.8: Ciclo de operação RBS com LGA na remoção de nutrientes

Fonte: Adaptado de Pronk et al. (2015).
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3 MATERIAIS E MÉTODOS

O desenvolvimento da pesquisa foi realizado nas dependências do Laboratório de Saneamento
(LabSan), da Faculdade de Engenharia Civil (FECIV), da Universidade Federal de Uberlândia
(UFU). Para melhor compreensão, a pesquisa foi dividida em três etapas:

1. Adaptação da biomassa para utilização na pesquisa à condições aeróbias e adaptação da
biomassa com o efluente industrial sintético. Esta etapa foi necessária, visto que foi utili-
zado como inóculo o lodo proveniente de um reator anaeróbio da Estação de Tratamento
de Esgotos do município de Uberlândia, conforme descrito a seguir no item 3.2.

2. Granulação aeróbia da biomassa: Nessa etapa, o tempo de sedimentação do reator R2
(lodo granular), foi reduzido semanalmente até alcançar o valor de 01 minuto. Essa re-
dução gradativa foi necessária para ocorrer a seleção de espécies de microrganismos com
boa capacidade de sedimentação.

3. Avaliação da remoção de matéria orgânica e nutrientes pelo lodo granular aeróbio e com-
paração de sua eficiência com o lodo floculento: Após o surgimento dos primeiros grâ-
nulos, dia 11/12/2020, foram realizadas análises físico-químicas no efluente tratado pelos
reatores 01 e 02 afim de comparar a eficiência de remoção de matéria orgânica e nutrien-
tes.

Um fluxograma com as etapas e os ensaios desenvolvidos é apresentado a seguir (Figura 3.1):
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Figura 3.1: Etapas da pesquisa

Fonte: A autora (2021).

3.1 Aparato experimental

A instalação do aparato experimental foi realizada nas dependências do Laboratório de Sa-
neamento (LabSan - FECIV/UFU). O aparato é composto por dois reatores em bateladas se-
quenciais (RBSs) em escala de bancada (Figura 3.2), operando em paralelo. Os reatores foram
construídos com vidro no formato de um prisma quadrangular com base quadrada de 0,10 m de
lado, altura total de 0,35 m, altura útil 0,20 m e volume útil de 2000 mL, sendo que a cada ciclo
de operação eram removidos aproximadamente 1400 mL de efluente tratado e depois o volume
dos reatores era completado novamente com o afluente. Esse volume corresponde a uma razão
de troca volumétrica de 70%.
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Figura 3.2: Reatores em bateladas sequenciais - RBSs (Prismas de vidro). Os baldes foram
utilizados para armazenamento dos afluentes ao tratamento e alimentação dos reatores

Fonte: A autora (2021).

Além dos reatores, o aparato experimental era composto por reservatórios para alimentação
do sistema (1), compressores de ar para suprir a necessidade de oxigênio da biomassa (2),
eletrobombas que realizavam o abastecimento e descarga dos reservatórios e dos reatores (3),
temporizadores digitais para efetuar o acionamento das eletrobombas de acordo com os ciclos
estabelecidos (4) e agitadores magnéticos para manterem a biomassa em suspensão nos reatores
(5).

3.2 Lodo biológico

Os reatores foram inoculados com lodo anaeróbio proveniente de um reator UASB utilizado no
tratamento de efluente doméstico. Antes da inoculação, o lodo ficou em aeração durante 07 dias
para sua adaptação ao ambiente aeróbio e ao efluente sintético logo, durante esses primeiros
dias, um vez ao dia foi interrompida a aeração e o lodo colocado em repouso para que ocorresse
a sua sedimentação. Em seguida uma parte do sobrenadante era retirada e a mesma quantidade
de efluente sintético era acrescentada como fonte de alimento para os microrganismos.

Para início da operação dos RBSs, foram introduzidos em cada reator 01 litro de lodo após
adaptação e 01 litro de efluente sintético. Sendo que o lodo inoculado no reator apresentou uma
concentração inicial de sólidos suspensos totais (SST) de 4730 mg.L−1 e uma concentração de
sólidos suspensos voláteis (SSV) de 3393 mg.L−1 antes da inoculação nos reatores.
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3.3 Efluente

Primeiramente, a biomassa foi alimentada com um efluente sintético com características seme-
lhantes a um efluente doméstico, produzido de acordo com a metodologia adaptada apresentada
em estudo desenvolvido por Rollemberg, Oliveira et al. (2019) (Tabela 3):

Tabela 3: Composição efluente sintético

Função Nome Fórmula Concentração (mg.L-1)
Fonte de carbono Acetato de Sódio NaC2H3O2.3H2O 600

Fonte de Nitrogênio Cloreto de amônio NH4Cl 110
Fonte de Fósforo Fosfato de potássio monobásico KH2PO4 10

Fonte: Adaptado de Rollemberg, Oliveira et al. (2019).

Após duas semanas sendo alimentado com esse efluente (Tabela 3), os reatores começaram a
receber em pequenas doses o efluente sintético de laticínio, seguindo a metodologia proposta por
Muniz, Borges e Silva (2020). O foco da pesquisa desenvolvida era a utilização de um efluente
industrial sintético de laticínio, porém não seria a sua utilização imediata pois o lodo biológico
estava adaptado a efluente doméstico por isso o efluente industrial sintético foi introduzido em
pequenas dosagens até se tornar o único alimento dos reatores.

A Tabela 4 apresenta a composição do efluente de laticínio utilizado na pesquisa:

Tabela 4: Composição efluente sintético de laticínio

Componente Fórmula
Concentração

(mg.L-1)
Leite em pó integral - 1440

Glicose C6H12O6 2,4
Ureia (NH2)2CO 2700

Cloreto de amônio NH4Cl 583,3
Fosfato de sódio monobásico NaH2PO4H2O 900

Bicarbonato de sódio NaHCO3 1560
Sulfato de magnésio heptahidratado MgSO4 .7H2O 600

Sulfato ferroso FeSO4 .7H2O 24
Sulfato de magnésio monohidratado MgSO4 .H2O 24

Cloreto de cálcio CaCl2 .2H2O 36

Fonte: Muniz, Borges e Silva (2020)

Na metodologia de Muniz, Borges e Silva (2020) não foi especificada a marca do leite em pó
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utilizado para a produção do efluente sintético. Logo, foi utilizado um leite em pó comercial,
adquirido em supermercado disponível na região da pesquisa. A Tabela 5 apresenta a composi-
ção do leite em pó integral utilizado na produção do efluente sintético de laticínio.

Tabela 5: Composição leite em pó integral

Componente Quantidade por porção de 25 g Unidade
Carboidratos 10 g

Proteínas 6,2 g
Gorduras totais 6,7 g

Gorduras saturadas 3,8 g
Sódio 91 mg
Cálcio 380 mg
Ferro 5,3 mg
Zinco 2,1 mg

Vitamina A 180 µg
Vitamina D 1,9 µg
Vitamina E 3,8 µg
Vitamina C 17 mg

Fonte: Nestlé (2020)

Após 15 dias do início da introdução efluente sintético de laticínio nos reatores, o lodo biológico
já estava adaptado à ele, ponto em que o efluente sintético doméstico não foi mais introduzido
nos reatores. Semanalmente foram produzidos cerca de 50 litros do efluente de laticínio e
armazenados em freezer sob resfriamento (abaixo de 10 ◦C).

3.4 Ciclo operacional

O tempo adotado para a duração de cada ciclo de operação dos reatores foi de 12 horas (Tabela
6). Dessa forma, como a taxa de troca foi de 0,70 (1400 mL adicionado em cada ciclo no
reator com volume útil de 2000 mL), o tempo de detenção hidráulica (TDH) dos reatores foi
de 20 horas. O oxigênio dissolvido (OD) foi mantido acima de 2 mg/L por meio de uma pedra
porosa conectada ao compressor de ar e localizada no fundo de cada reator, o pH do efluente
foi ajustado entre 6,50 - 7,50, pela adição de ácido sulfúrico (H2SO4) ou hidróxido de sódio
(NaOH), antes de sua adição aos reatores.
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Tabela 6: Duração das etapas do ciclo durante a adaptação do lodo com o efluente sintético
(Fase 01)

Etapa
Tempo (minutos)

Reator 01 Reator 02
Alimentação 01 01

Reação 658 658
Sedimentação 60 60

Remoção Efluente Tratado 01 01
Fonte: da Autora.

Após o período de adaptação do lodo com o efluente sintético, o reator 02 (R2) teve a redução
gradativa do tempo de sedimentação visando a ocorrência da granulação aeróbia. De acordo
com Fan et al. (2018), o tempo de sedimentação é capaz de realizar uma seleção hidráulica
de microrganismos que favorecem a granulação. Além disso, a qualidade de um tratamento
biológico de águas residuárias está relacionada com a capacidade de separação entre o lodo e
o líquido, ou seja a sedimentação (LIU; SHENG; YU, 2009). Essa estratégia para aceleração
da granulação vem sendo utilizada de forma eficaz em outros estudos: (SGUANCI et al., 2019;
FAN et al., 2018; CAI et al., 2018; WIATCZAK; CYDZIK-KWIATKOWSKA, 2017). A
Tabela 7 apresenta como e quando foram realizadas as reduções no tempo de sedimentação no
R2.

Tabela 7: Ciclo de granulação aeróbia R2 (Fase 02)

Data Tempo de Sedimentação R2 (minutos)
26/10/2020 15
09/11/2020 10
16/11/2020 07
25/11/2020 05
30/11/2020 04
02/12/2020 03
14/12/2020 02
28/12/2020 01

Fonte: da Autora.

Durante a última fase do experimento (Fase 03), os ciclos dos reatores R1 e R2 não sofreram
novas alterações, ficando constantes até o último dia de operação conforme a Tabela 8.
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Tabela 8: Duração das etapas dos ciclos dos reatores R1 e R2 (Fase03)

Etapa
Tempo (minutos)
R1 R2

Alimentação 01 01
Reação 658 658

Sedimentação 60 01
Repouso - 59

Remoção Efluente Tratado 01 01
Fonte: da Autora.

3.5 Análises físico-químicas

Na Tabela 9 são apresentados os métodos e as frequências das análises físico-químicas que
foram realizadas no afluente, no efluente e no lodo. Todas as análises seguiram os métodos
disponíveis no Standard Methods For the Examination of Water and Wastewater - SMEWW
(APHA, 2017).

Tabela 9: Análises físico-químicas

Parâmetro Método SMEWW Frequência
Alcalinidade total e parcial 2320 Semanal

pH 4500-H+ Diária
Temperatura 2550 Diária

Oxigênio dissolvido (OD) 4500-O C Diária
DQOsolúvel 5220 D 3x/Semana

DBO5 5210 B Semanal
Fósforo total 4500-P E Semanal

Nitrogênio Kjedahl total (NTK) 4500-Norg Semanal
Nitrogênio amoniacal (N-NH3) 4500-NH3 F Semanal

Nitrato (NO3) 4500-NO3 - C Semanal
Sólidos suspensos totais (SST) e voláteis (SSV) 2540 B e 2540 E 2x/Semana

Fonte: A autora.

As leituras das análises colorimétricas foram realizadas nos seguintes equipamentos: espec-
trofotômetro UV-Vis HACH, modelo DR 5000 (Labsan); espectrofotômetro Visível HACH,
modelo DR 2400 (LAQUA - Laboratório de Qualidade Ambiental). As aferições de pH e tem-
peratura foram feitas pelo pHmetro Hanna Instruments, modelo HI 8314. A digestão de fósforo
e nitrogênio total foi realizada com a autoclave Phoenix Luferco. A incubadora de DBO utili-
zada da pesquisa foi da marca Cientec, modelo CT-705-330. As balanças utilizadas no ensaio
de sólidos e na pesagem de reagentes durante a pesquisa foram a balança analítica Shimadzu,
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modelo AY220 e a balança Bel Engineering. Para a digestão de DQO foram utilizados os blo-
cos digestores Hanna Instruments, modelo HI 839800 e o bloco Polycontrol, modelo Thermo
Digest. Durante o experimento a estufa de secagem e esterelização utilizada foi da marca Solab,
modelo SL100.

3.6 Análises fotográficas e espectroscopia de raios X por energia disper-
siva

A evolução da formação dos grânulos foi acompanhada semanalmente por meio de fotografias
de amostras do lodo dispersas em placas de petri. Já a espectroscopia de raios X por energia
dispersiva (EDX), investigou a morfologia e a composição química da biomassa dos reatores
R1 e R2, ela foi feita com o equipamento INCA X-ACT Oxford acoplado a um microscópio
eletrônico de varredura (MEV), modelo Vega 3 Tescan no Laboratório Multiusuário do Instituto
de Química da Universidade Federal de Uberlândia (LMIQ-UFU). Para o EDX, as amostras
foram secas em estufa a 105◦C e depois colocadas em tubos eppendorf de 2 mL até a análise.

3.7 Determinação da velocidade média de sedimentação

A velocidade média de sedimentação foi realizada seguindo o procedimento proposto por Ghan-
grekar, Asolekar e Joshi (2005). Foi construído no LabSan (UFU), com o auxílio de um tubo
de PVC, uma coluna de 7,5 cm de diâmetro e 75 cm de altura preenchida com água da torneira.

Na coluna cheia de água adicionou-se 25 mL de lodo diluído (10 vezes) e o lodo sedimentado
foi coletado por um registro no fundo da coluna em intervalos de tempo predeterminados (0,5;
1; 1,5; 3; 7,5; 15 e 60 minutos). Após, realizou-se o ensaio de SST de cada amostra, para
analisar a fração de lodo sedimentado em cada instante. A velocidade média de sedimentação
foi calculada pela equação (5).

vmed.sed =

∑
(m× v)

M
(5)

Onde,

vmed.sed = velocidade média de sedimentação;

m = massa da fração de lodo sedimentada;

v = velocidade de sedimentação da fração;

M= massa total da amostra de lodo.
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3.8 Determinação da resistência dos grânulos

A determinação da resistência dos grânulos, foi realizada conforme o procedimento descrito
por Ghangrekar, Asolekar e Joshi (2005), no qual os grânulos são submetidos a uma tensão de
cisalhamento do fluido (pelo desprendimento dos grânulos). Uma amostra de lodo do reator
foi diluída 10 vezes com água de torneira para realizar a separação entre o lodo granular e a
lodo floculento. Para que ocorra a separação entre os grânulos e o lodo floculento essa amostra
diluída (25 mL) foi sedimentada com o auxílio da coluna de sedimentação durante 01 minuto, a
fração de grânulos que sedimentou nesse tempo foi utilizada para o cálculo da resistência. Essa
porção de grânulos foi colocada em frascos erlenmeyer com volume de água de 150 mL e leva-
dos à uma mesa agitadora por 5 minutos com uma rotação de 200 rpm. Em seguida, a amostra
foi colocada em repouso por 01 minuto e foi realizada a analise de sólidos suspensos totais
do sobrenadante e do decantado. Os resultados dessa análise SST foi utilizado para o cálculo
do coeficiente de integridade definido como a razão entre a massa de sólidos do sobrenadante
dividida pela massa total de sólidos da amostra:

Coeficiente de integridade =
massa de sólidos do sobrenadante

massa de sólidos da amostra
(6)

Quanto maior a resistência dos grânulos, menor será a massa de sólidos no sobrenadante. Logo,
quanto menor o coeficiente de integridade de uma amostra, maior a resistência dos grânulos.

3.9 Percentual de granulação

Segundo Vashi, Iorhemen e Tay (2019), a porcentagem da granulação pode ser utilizada para
descrever a extensão da granulação no reator e isso pode ser realizado com a utilização da
seguinte equação (7):

Gran. (%) =
IVL5

IVL30

× 100 (7)

Sendo IVL, o Índice Volumétrico do Lodo que pode ser definido como o volume que 01 grama
dos sólidos suspensos do reator demoram para ocupar uma proveta de 1 L após 30 minutos, ou
seja, a realização dessa análise consiste em retirar do reator 1 L da biomassa do reator e marcar
o volume de sólidos que ocupam a proveta dentro dos intervalos de tempo estabelecidos no caso
5 minutos (IVL5), 10 minutos (IVL10) e o tradicional 30 minutos (IVL30) de sedimentação. O
ensaio tradicional de IVL menciona apenas o cálculo do IVL30, mas como a biomassa granular
possui uma capacidade de sedimentação mais rápida que a biomassa floculenta, é recomendado
o cálculo em mais tempos como 5 e 10 minutos (SCHWARZENBECK; ERLEY; WILDERER,
2004).



47

3.10 Extração de substâncias poliméricas extracelulares (EPS)

A extração do EPS da biomassa dos reatores, foi realizada conforme o procedimento descrito
por (TAY; LIU; LIU, 2001). Coletou-se através de centrifugação uma amostra de 5 mL de lodo
de cada reator, depois adicionou-se 10 mL de NaOH 1M e foi colocado por 30 minutos em uma
temperatura de 80◦C. Para avaliar e identificar os grupos funcionais presentes na extração de
EPSs, foi realizada a espectroscopia de infravermelho com transformada de Fourier (FTIR). Os
espectros na região do infravermelho foram obtidos em um espectrômetro Perkin Elmer modelo
FT-IR Frontier Single Range MIR, na região de 4000 a 220 cm−1 localizado no Laboratório de
Fotoquímica e Ciência dos Materiais (LAFOT) no Instituto de Química (UFU). Após a extração,
as amostras de EPS foram secas em estufa a 105◦C, depois colocadas em tubos eppendorf de 2
mL e mantidas em dessecador até a data da análise. O FTIR foi realizado com as amostras no
estado sólido, com o auxílio do acessório de Reflectância Total Atenuada (ATR) com cristal de
diamante.
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO

4.1 Caracterização dos efluentes

Os reatores ficaram em operação durante 300 dias entre os meses de setembro/2020 e ju-
lho/2021. As características físico-químicas do efluente sintético de laticínio utilizado na pes-
quisa são apresentadas na Tabela 10. Durante esse período foram utilizados aproximadamente
2000 litros de efluente sintético de laticínio na operação dos reatores. A escolha do efluente sin-
tético para realização de estudos envolvendo indústrias de laticínios é vantajoso pois é possível
obter um controle das características do efluente, já que devido a variabilidade de produção por
esse tipo de indústria, ocorrem grandes variações nas características físico-químicas do eflu-
ente real (MUNIZ; BORGES; SILVA, 2020; HAMDANI et al., 2020). Além disso, a produção
de efluente sintético evitou problemas técnicos como obtenção do efluente real, transporte e
armazenamento.

Tabela 10: Características físico-químicas do efluente sintético de laticínio

Parâmetro Média ± Desvio padrão Unidade
Alcalinidade total e parcial 937,84 ± 53,47 mg CaCO3.L-1

pH 7,82 ± 0,16 -
Turbidez 1070 UNT

DQO 2647 ± 300,23 mg O2.L-1

DBO5 1536 ± 30 mg O2.L-1

DQO/DBO5 1,72 -
Fósforo total 146,27 ± 2,39 mg P.L-1

Nitrogênio amoniacal (N-NH3) 3,43 ± 2,78 mg NH3-N.L-1

Nitrito (NO2) 0,044 ± 0,03 mg NO2-N.L-1

Nitrato (NO3) 32,44 ± 11,16 NO3-N.L-1

Fonte: A autora.

O efluente sintético, apresentou altas concentrações de matéria orgânica 2647±300, 23 de DQO
(mg L-1) e 1536 ± 30, 30 DBO (mg L-1), característica compatível com a pesquisa de outros
autores que utilizaram o mesmo tipo de efluente (MUNIZ; BORGES; SILVA, 2020; HAMDANI
et al., 2020; CARVALHO et al., 2018; NADAL, 2018). Também foram encontrados valores
semelhantes as pesquisas de autores que analisaram efluente real de laticínio (MESSIAS, 2015;
DANIEL, 2008). De acordo com Von Sperling (2005) quando a relação DQO/DBO5 apresenta
um valor menor que 2,5 o afluente analisado possui uma fração biodegradável elevada e isso é
um bom indicativo para a utilização de tratamento biológico.

O efluente industrial sintético utilizado na pesquisa apresentava uma coloração branca, caracte-
rística típica dos efluentes produzidos nesse tipo de indústria (MESSIAS, 2015). Na figura 4.1,
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é apresentado o efluente sintético de laticínio (a), o efluente tratado no Reator 01 (b) e o efluente
tratado no Reator 02 (c), apesar de não ser um parâmetro avaliado constantemente na pesquisa,
observou-se uma remoção média de turbidez durante o tratamento realizado de 70 % (R1) e 85
% (R2). Houve também, remoção da cor aparente de aproximadamente 70% em ambos os rea-
tores o que é interessante pois, quando o efluente colorido é lançado nos corpos hídricos a sua
cor pode causar um desconforto estético e prejudicar o ecossistema aquático devido a redução
da penetração de luz.

Figura 4.1: Aspecto visual do afluente e do efluente

Fonte: A autora.

4.1.1 Concentração de sólidos suspensos totais nos reatores

Os sólidos suspensos totais (SST), apresentaram períodos de oscilação e estabilidade durante
o experimento. Oito dias após o início da operação o reator 01 teve uma oscilação negativa
de aproximadamente 83% na concentração de SST e o reator 02 de 66%, sendo que apenas 30
dias depois do início da operação é que os reatores conseguiram se estabilizar e apresentarem a
concentração de SST satisfatória. Como o reator 02 teve o seu tempo de sedimentação reduzido
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gradativamente, isso ocasionou perda de sólidos durante a operação, situação já esperada pois
foi retratado essa lavagem de biomassa em outras pesquisas sendo que esse lodo perdido possuía
uma sedimentabilidade ruim e não era interessante no processo de granulação. Na Figura 4.2 é
mostrado como ocorreu a variação do SST dos reatores, fases de crescimento e decaimento da
biomassa dos reatores.

Figura 4.2: Sólidos Suspensos Totais dos reatores
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Fonte: da Autora (2021).

Um fator necessário na análise de sólidos é que nem toda a biomassa presente no reator atua nas
conversões do substrato, portanto é necessário a avaliação da fração inorgânica, que não possui
função especifica no tratamento biológico (VON SPERLING, 2002). Logo, a fração orgânica
dos sólidos ou seja, a matéria orgânica volatilizada, é representada pelos sólidos suspensos
voláteis (SSV), apresentado na Figura 4.3. A relação entre SSV/SST, que estabelece o grau de
mineralização da biomassa é mostrado na Figura 4.4.
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Figura 4.3: Sólidos Suspensos Voláteis dos reatores
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Fonte: da Autora (2021).

Figura 4.4: Relação entre os sólidos suspensos voláteis e os sólidos suspensos totais
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Fonte: da Autora (2021).

A relação SSV/SST de ambos reatores foram elevadas, o que indica elevada fração orgânica. O
LGA possui a capacidade de reter uma quantidade elevada de biomassa no reator (ROCKTAS-
CHEL et al., 2015), entretanto tanto R1 quanto R2 apresentaram variações de sólidos semelhan-
tes apesar de operarem com diferentes tempos de sedimentação. A retenção de biomassa nos re-
atores é interessante para favorecer as bactérias nitrificantes pois elas possuem um crescimento
lento. Todavia, é importante avaliar a idade do lodo, pois quanto maior for esse parâmetro, as
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chances da biomassa ser composta por material inerte aumentam.

4.1.2 Índice Volumétrico de Lodo (IVL) e Percentual de Granulação

O IVL é um dos parâmetros mais importantes na avaliação da boa sedimentabilidade do lodo
e também do estágio de granulação do LGA, iniciou-se o seu controle a partir da décima se-
mana após o início da operação dos reatores sendo que para o reator 01 o seu principal foco era
avaliar como estava a sedimentabilidade do lodo e para o reator 02, além da sedimentabilidade
a granulação da biomassa. Para ambos reatores foram analisados IVL5, IVL10 e IVL30, sendo
apresentado o resultado na Figura 4.5 o resultado relativo ao IVL5 dos reatores e na Figura
4.6 o resultado do IVL30. A interpretação do IVL sugere que quanto maior o seu valor, pior
a sedimentabilidade do lodo e os resultados apresentados nas Figuras 4.5 e 4.6 mostram um
comportamento semelhante da biomassa de ambos os reatores, a boa capacidade de sedimenta-
bilidade da biomassa, com uma pequena vantagem para o lodo granular (Reator 2).

Figura 4.5: Resultados de IVL5 dos reatores
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Fonte: da Autora (2021).
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Figura 4.6: Resultados de IVL30 dos reatores
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Fonte: da Autora (2021).

O valor médio do IVL30 foi de 41,74 mL.g-1 no R1 e 32,30 mL.g-1 no R2, mostrando um
boa capacidade de sedimentação da biomassa obtida em ambos reatores. Pesquisas anteriores
mostraram resultados semelhantes na análise de IVL de LGA. Sun, Gomeiz et al. (2021) al-
cançaram no dia 203 de operação um IVL30 de 56 mL.g-1 em um reator com LGA. Zhou et al.
(2015) operaram 3 reatores com biomassa granular aeróbia e alcançaram diferentes valores para
IVL, o reator 01 obteve um resultado de 70, 00±7, 00, o segundo reator 26, 00±6, 00 e terceiro
61, 00± 5, 00 mL.g-1.

Considerando o IVL como um parâmetro para análise da granulação do lodo, a relação estabe-
lecida por Vashi, Iorhemen e Tay (2019), que mostra a porcentagem de granulação da biomassa
através da relação entre IVL5/IVL30, apresentou na análise realizada no dia 70, que a porcenta-
gem de granulação era de 100% e durante os ensaios posteriores essa relação de manteve estável
sempre indicando granulação completa do reator com pouca variação.
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Figura 4.7: Resultados de porcentagem de granulação

50 100 150 200 250
0

50

100

150

200

Dias

%
G

ra
nu

la
çã

o

Fonte: da Autora (2021).

Como o IVL pode sofrer interferências por causa da concentração de sólidos, outra relação foi
utilizada para certificar esse resultado, IVL30/IVL10 e IVL30/IVL5 , elas indicam que a granu-
lação esta completa quando essa relação é igual ou superior a 0,90. Os resultados obtidos por
IVL30/IVL10 apresentaram que a granulação estava completa no ensaio realizado dia 82 já pelo
resultado da relação IVL30/IVL5 à partir do dia 70 a granulação estava completa. Na Figura 4.8
é apresentado como foi o comportamento dessas relações durante os ensaios de IVL.

Figura 4.8: Resultados das relações IVL30/IVL10 e IVL30/IVL5 dos reatores
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Fonte: da Autora (2021).
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4.2 Processo de formação dos grânulos aeróbios

A redução gradativa do tempo de sedimentação no reator 02, induziu a formação dos grânulos
provavelmente seguindo as fases mostradas na figura 2.6. As primeiras formações semelhantes
a grânulos, foram observados pela primeira vez no dia 11/12/2021 (Figura 4.9), 86 dias após
o início da operação do aparato experimental. Durante esse período a operação do aparato
do experimental passou por problemas operacionais durante três vezes, ocasionando perda de
sólidos do reator e possivelmente comprometendo o início do processo de granulação.

Figura 4.9: Início da formação dos grânulos

Fonte: A autora.

Considerando os resultados apresentados na seção anterior onde utilizou-se o ensaio de IVL
para investigar a granulação, as formações granulares coincidem com os ensaios de IVL re-
alizados, porém pela Figura 4.9 é perceptível a presença de lodo filamentoso no reator, com
bastante predominância ao comparar com os grânulos formados. Esse fato pode ser explicado
por várias hipóteses como, a coleta da amostra de lodo para fotografia na placa de petri era
realizada na superfície do reator, talvez a coleta em um ponto mais centralizado do reator iria
permitir a visualização melhor dessas formações granulares. Mas, no geral é importante desta-
car que é possível a formação de lodo granular aeróbio à partir da inoculação de lodo anaeróbio
de um reator UASB. Linlin et al. (2005), avaliaram a formação de LGA e as suas características
em um RBS inoculado com lodo granular anaeróbio de um reator UASB. O lodo inoculado era
escuro, de formato regular e continha muitas bactérias filamentosas duas semanas após o início
da operação o lodo ficou claro, com uma tonalidade amarela indicando que os microrganismos
anaeróbios se extinguiram e/ou não era mais predominantes. Essa mudança na coloração do
lodo é essencial quando se utiliza lodo anaeróbio para iniciar um sistema aeróbio, na Figura
4.10 é apresentado essa alteração de cor na presente pesquisa, na imagem superior os reatores
R1 e R2 estavam com poucos dias de operação e a imagem inferior foi feita na última semana
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de funcionamento do aparato.

Figura 4.10: Mudança de cor da biomassa

Fonte: A autora.

Em relação ao formato dos grânulos formados, eles apresentaram variação em sua forma e diâ-
metro fazendo com que o tamanho dos grânulos variasse bastante durante o período de operação
dos reatores. A Figura 4.11, apresenta os grânulos em diferentes fases da pesquisa realizada,
a foto da Figura 4.11 - A foi tirada no dia 86, quando começaram a surgir os primeiros grânu-
los do R2, a foto B da Figura 4.11 é do dia 104 quando a alteração morfológica do lodo era
mais perceptível, já a foto C foi realizada no dia 160, quando houve uma brusca alteração dos
sólidos suspensos do R2, apesar dos grânulos o lodo do reator encontrava-se com muito lodo
filamentoso causado possivelmente pelo rompimento de grânulos. Já a foto D foi feita no dia
300, último dia de operação, os grânulos maiores apresentavam formato achatado diferente dos
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menores que possuíam forma cilíndrica.

Figura 4.11: Fases dos grânulos

Fonte: A autora.

4.2.1 Velocidade média de sedimentação e determinação da resistência dos grânulos

A velocidade média de sedimentação calculada de acordo com a metodologia proposta por
Ghangrekar, Asolekar e Joshi (2005) foi de 8,2 m.h-1, uma velocidade de sedimentação alta era
esperado para a biomassa granular. A velocidade de sedimentação foi alterando-se positiva-
mente no R2 com o passar dos dias de operação. Já a determinação da resistência dos grânulos
também com metodologia proposta por Ghangrekar, Asolekar e Joshi (2005) é calculada atra-
vés do coeficiente de integridade (CI), na pesquisa realizada encontrou-se o valor médio de 0,22
indicando que não houve ruptura dos grânulos.

4.3 Análise de pH e Temperatura

A operação dos reatores aconteceu em temperatura ambiente, sendo diariamente monitorada a
temperatura dos reatores e do efluente tratado. Segundo Martinez et al. (2017), a temperatura
é um dos parâmetros essenciais no metabolismo e na estrutura das comunidades de bactérias
existentes no tratamento de efluentes. No caso do tratamento biológico, baixas temperaturas
tem efeito negativo sobre a nitrificação (HE, S. et al., 2016; MARTINEZ et al., 2017). A
morfologia dos grânulos é relacionada aos microrganismos que o integram, logo a variação
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de temperatura é capaz de afetar na estabilidade nos grânulos uma vez que afeta a taxa de
crescimento desses microrganismos (KREUK; PRONK; LOOSDRECHT, 2005). A Figura
4.12 apresenta o comportamento desse parâmetro no interior dos reatores durante o período da
pesquisa e a Figura 4.13 apresenta dados do efluente tratado.

Figura 4.12: Aferição diária de temperatura interna dos reatores
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Fonte: da Autora (2021).

Figura 4.13: Aferição diária de temperatura dos efluentes tratados
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Fonte: A Autora (2021).

De acordo com a figura 4.12 o reatores não apresentaram grandes variações de temperatura
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durante o período de operação e alterou em função da temperatura ambiente. Houve uma ten-
dência de pequena redução em função dos períodos de outono e início do inverno nos dias do
final de operação dos reatores. Inúmeros estudos têm avaliado a influencia da temperatura na
formação e na atividade microbiológica dos grânulos. Kreuk, Pronk e Loosdrecht (2005) avali-
aram as mudanças de temperatura na formação e processos biológicos do LGA. Eles variaram
durante o experimento a temperatura entre 8 e 20◦C e concluíram que o desempenho do rea-
tor é fortemente influenciado por essas variações e que a temperatura baixa formou grânulos
instáveis, o oposto do que ocorreu quando a operação aconteceu em temperatura mais elevada.
Além disso, observaram um redução na taxa de nitrificação na temperatura mais baixa.

Ab Halim et al. (2016), estudaram os efeitos de altas temperaturas (30◦, 40◦ e 50◦C) na remoção
de matéria orgânica e nutrientes com a utilização de LGA. O objetivo de formar LGA foi alcan-
çado nas diferentes temperaturas porém essa variação influenciou principalmente na morfologia
dos grânulos. Winkler et al. (2012), avaliaram entre outras coisas o efeito da temperatura na
velocidade de sedimentação do LGA, eles concluíram que quando a temperatura do efluente
sofreu um aumento de 5◦ para 40◦C, os mesmos grânulos apresentaram uma velocidade de se-
dimentação duas vezes maior. Já no estudo desenvolvido por Song et al. (2009), a variação de
temperatura entre: 25◦C e 35◦C não teve influência sobre a granulação pois ela foi alcançada
mesmo com essa variação. Mas, quando a temperatura foi de 30◦C os grânulos maduros apre-
sentaram melhor capacidade de sedimentação e melhor atividade biológica do que em outras
temperaturas.

O pH também foi um parâmetro aferido diariamente tanto dos reatores quanto do efluente tra-
tado, esses dados são mostrados nas Figuras 4.14 e 4.15 respectivamente. O afluente tinha seu
pH ajustado para 7, 00±2 antes de ser adicionado aos reservatórios do aparato experimental. O
período de maior variação do valor do pH nos dois reatores foi durante os 50 primeiros dias de
operação e após esse período houve uma estabilidade nos dois reatores permanecendo sempre
em uma faixa alcalina durante todo o período de operação. O mesmo vale para o pH do efluente
tratado de ambos os reatores.
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Figura 4.14: Aferição diária de pH dos reatores
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Fonte: da Autora (2021).

Figura 4.15: Aferição diária de pH do efluente tratado
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Fonte: A autora (2021).

Alguns autores relataram em estudos anteriores o aparecimento de fungo na superfície dos grâ-
nulos quando os seus reatores operaram com pH ácido. Corsino, Trapani et al. (2018), operaram
um reator com LGA com um pH próximo de 5, e perceberam que os grânulos aeróbios servi-
ram como transportadores para o crescimento de fungos. Já Yang, Li e Yu (2008), realizaram
um experimento para investigar a ação da alcalinidade e do pH na alimentação de reatores com
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LGA, sendo que um dos reatores tinha baixa alcalinidade e pH ácido (aproximadamente 3,00)
e o segundo reator alta alcalinidade e pH próximo a 8,00 porém, no primeiro reator foram for-
mados grânulos fúngicos com estrutura fofa já o segundo reator formou grânulos menores com
a estrutura compacta ou seja, mais resistentes.

4.4 Oxigênio dissolvido

O oxigênio dissolvido (OD) faz parte dos fatores que influenciam diretamente o metabolismo
bacteriano, a formação dos flocos e grânulos. Um dos focos da pesquisa era a realização da
remoção de nitrogênio, logo para que ocorresse desnitrificação era necessário a existência de
uma zona anóxica no sistema de tratamento, no caso dos grânulos, a camada interna deles
atende a essa necessidade, por isso o oxigênio dissolvido também precisava ser monitorado pelo
excesso, pois uma aeração muito forte poderia ter destruído os grânulos ou impedir a formação
de uma zona anaeróbia. No reator 01 foi obtido um valor médio de OD de 3,63 mg.L-1 e no
reator 02, uma média de 4,24 mg.L-1, o objetivo era sempre deixar esse parâmetro acima de 2,00
mg.L-1 para não comprometer os microrganismos do reator. A Figura 4.16 apresenta como foi
o comportamento do OD durante o período de operação dos reatores. As variações envolvendo
OD aconteceram principalmente pelo fato do lodo do reator entupir algumas vezes o difusor de
ar, fazendo-se necessário a sua lavagem com água corrente ou substituição.

Figura 4.16: Concentração de oxigênio dissolvido no interior dos reatores
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Fonte: A autora (2021).

Na pesquisa de Wang, Song et al. (2021), foram aplicados em um reator uma taxa de OD,
semelhante ao utilizado na presente pesquisa. Eles estudaram o efeito do OD em diferentes na
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taxas no início da nitratação com lodo granular, um dos reatores operou com OD baixo (1-2
mg O2.L-1) e o outro com OD alto (3-5 mg O2.L-1). Eles concluíram que o reator com alta
taxa de OD obteve um crescimento as rápido de Nitrosomonas, menor porosidade, aumento no
tamanho dos grânulos e maior produção de EPS, o outro reator, de baixo OD demorou 5 vezes
mais tempo para alcançar as mesmas características físicas dos grânulos.

4.5 Desempenho dos reatores na remoção de matéria orgânica

Em relação ao desempenho de remoção DQO solúvel (DQOs) os dois reatores apresentaram
excelentes resultados e estabilidade à partir de 30 dias de operação. Na Tabela 11 são apresen-
tados os valores da DQO do afluente e da DQOs remanescente nos reatores e na Figura 4.17 a
eficiência de remoção da DQOs de R1 e R2 sendo, 96,53% ± 3,51 e 96,34% ± 4,02 a média
dessa eficiência respectivamente de cada reator.

Tabela 11: Concentrações de DQO afluente e efluente aos reatores

Parâmetro Unidade Afluente R1 Efluente R2 Efluente
DQO mg. O2 .L-1 2647± 300,23 - -
DQOs mg. O2 .L-1 - 69± 12,79 71± 8,74

Fonte: A autora (2021)

Figura 4.17: Eficiência da remoção de DQO
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Fonte: da Autora (2021).
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Outra observação importante acerca dessa análise é que o reator 02, de lodo granular, manteve-
se estável na remoção de DQO, apesar da perda de sólidos durante a redução do tempo de
sedimentação para favorecimento da granulação. Outros autores encontraram resultados seme-
lhantes, He, Xie et al. (2021a) operou um RBS com LGA por 220 dias visando a remoção de
amônio. Eles coletaram as amostras em etapas diferentes da operação do reator para avaliar
a influência da concentração de nitrogênio e a concentração de DQO, durante o período de
pesquisa eles alcançaram um valor médio de 80% de eficiência de remoção.

He, Xie et al. (2021b), avaliaram os efeitos da presença do antibiótico oxitetraciclina em siste-
mas com LGA. Nesse estudo foram utilizados 4 RBS em escala de bancada e cada reator foi
inoculado com o lodo em um estado de granulação. Os reatores que alcançaram os melhores
resultados em relação as analises físico-químicas realizadas foram os que possuíam grânulos
menores. Em relação a DQO, a média de remoção encontrada foi de 91,13 e 94,94% e em
relação a remoção de oxitetraciclina, os reatores com grânulos menores/incompletos com a pre-
sença de lodo floculento na mistura também obtiveram resultados melhores do que os reatores
com granulação completa. Segundo He, Xie et al. (2021b), a mistura de proporções de flocos
com lodo granular maduro resultou em menor quantidade de lodo gerada, podendo diminuir
custos e tempo para aplicação em casos reais.

Na Tabela 12 são apresentados os resultados relativos a análise de DBO do afluente e de
DBOsolúvel do efluente de cada de reator, ambos os reatores obtiveram sucesso na remoção de
DBOsolúvel, o R1 alcançou uma eficiência de 97,06% e o R2 97,52% sendo qua a remoção de
DBOs assim como a de DBOs manteve-se estável durante toda a operação. Considerando a re-
solução 430/2011 do CONAMA (RESOLUÇÃO. . ., 2011), onde são determinados os padrões
para lançamento de efluentes, temos que para o lançamento de efluente a remoção de DBO5

precisa ser de no mínimo 60%, ou seja o efluente tratado no aparato atende aos padrões deter-
minados.

Tabela 12: Concentrações de DBO afluente e efluente aos reatores

Parâmetro Unidade Afluente R1 Efluente R2 Efluente
DBO mgO2 .L-1 1535 ± 30,30 - -
DBOs mgO2 .L-1 - 45 ± 5,03 38,00 ± 2,30

Fonte: A autora (2021)

4.6 Remoção de Nutrientes

As análises da remoção de fósforo do sistema foram realizadas através do acompanhamento da
concentração de fósforo total e iniciaram-as por volta do dia 140 após o início da operação dos
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reatores. Na Figura 4.18 é apresentado a concentração de fósforo total no efluente sintético de
laticínio, já na Figura 4.19 é apresentado os valores relativos ao efluente tratado. Novamente, os
reatores se comportaram de forma semelhante, apresentando variações parecidas durante toda a
operação.

Figura 4.18: Fósforo Afluente
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Fonte: da Autora (2021).

Figura 4.19: Fósforo Remanescente Reatores
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Fonte: da Autora (2021).

Ambos os reatores alcançaram uma eficiência de remoção de fósforo total de aproximadamente
70% conforme mostrado na Figura 4.20. Esperava-se que o R2 obtivesse uma remoção mais
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expressiva que o R1, porém como foi mostrado na Figura 4.11, os grânulos possuíam diâmetros
variados e alguns estavam bem pequenos, o que provavelmente fez com que as camadas internas
do LGA tivessem uma espessura pequena, como a remoção de fósforo necessita da variação
entre condições aeróbias e anaeróbias, o grânulo pequeno prejudica esse acontecimento. Um
fator que chama atenção nessa análise foi o R1 ter alcançado uma boa remoção de fósforo,
equivalente ao R2. Provavelmente a atuação dos microrganismos acumuladores de fosfato no
R1 foi mais intensa que no outro reator por isso essa semelhança nas eficiências analisadas
mesmo com as diferenças operacionais empregadas nos reatores.

Figura 4.20: Eficiência da remoção de fósforo
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Fonte: da Autora (2021).

Yu et al. (2021), também alcançaram uma remoção média de aproximadamente 70% de fósforo
na pesquisa que desenvolveram utilizando LGA para remoção de carbono, nitrogênio e fósforo
de um efluente doméstico. Já Campo et al. (2020) avaliaram a viabilidade de obter altas re-
moções de carbono, nitrogênio e fósforo utilizando LGA em efluentes domésticos com baixa
relação de C/N. Em relação ao fósforo eles alcançaram um remoção média de 96% conside-
rando todas as fases da pesquisa que desenvolveram.

De um modo geral, a remoção de fósforo foi boa nos dois reatores, porém analisando o fósforo
remanescente ainda seria necessário melhorar o desempenho do sistema. O R2 teve dois picos
de instabilidade como mostrado na Figura 4.19, mas nos últimos ensaios o reator apresentava
uma tendência de melhora do desempenho nesse parâmetro. O fato do R1 não operar com LGA
e mesmo assim alcançar a mesma eficiência mostrou que nas condições de operação proposta
não houve variação significativa entre tipos de lodos.

Os reatores apresentaram algumas oscilações durante as análises relacionadas as formas nitro-
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genadas (Tabela 13). A remoção de nitrogênio amoniacal e de nitrito obtiveram bons resultados
durante todo o período de análise, mas houve concentração de nitrito em períodos diferentes
entre os reatores, provocando instabilidade no sistema. Em relação a concentração de nitrato,
ambos os reatores apresentaram resultados semelhantes, porém o R2 obteve maior regularidade
durante todo o período de pesquisa.

Tabela 13: Série de Nitrogênio

Parâmetro Unidade Afluente R1 Efluente R2 Efluente
Nitrogênio Amoniacal mgNH3 .L-1 3,43 ± 2,78 0,21 ± 0,55 0,18 ± 0,72

Nitrito mgNO2 .L-1 0,044 ± 0,030 0,20 ± 0,11 0,17 ± 0,43
Nitrato mgNO3 .L-1 32,44 ± 11,16 15,32 ± 6,64 18,12 ± 9,07

Fonte: A autora (2021)

Os reatores obtiveram 100% de remoção do nitrogênio amoniacal durante a maior parte da
pesquisa. Apenas durante o período de ensaio compreendido entre os dias 225 e 241 houve
um indicativo da presença de amônia no efluente tratado dos reatores, fazendo a eficiência cair
para 94% em R1 e 99% em R2. Esse período coincidiu com a instabilidade do SST de ambos
os reatores, sendo que R1 foi a mais afetado. Já o nitrito, apesar de ser uma etapa rápida da
série de nitrogênio, também teve um período de acumulação no efluente tratado indicando que
as bactérias oxidantes de nitrito não estavam conseguindo realizar a conversão à nitrato. Apesar
disso, pode-se afirmar que a nitrificação ocorreu de forma eficiente nos dois reatores.

Já a desnitrificação apresentou alguns problemas, evidenciando questões já mencionadas ante-
riormente, como a fato dos grânulos formados estarem pequenos, o que pode ter comprometido
a remoção do nitrogênio. O reator 01 apresentou eficiência de remoção de 51% de nitrato e
a o reator 02 de 46%. Considerando as eficiências, o lodo granular apresentou uma remoção
mais baixa de nitrato, porém é necessário considerar que o R2 obteve mais êxito na nitrifica-
ção aumentando a concentração de nitrato no reator. Sobre a remoção de nitrogênio Kjedahl
(NTK), o sistema apresentou um resultado melhor em R2 do que em R1, foram 44% contra
29% respectivamente.

Outros estudos relataram essa mesma situação envolvendo LGA, onde a nitrificação ocorreu de
forma eficiente e a desnitrificação não, tornando-a uma etapa limitante da remoção de nitrogênio
devido a falta da zona anóxicas no LGA (fruto do grânulo pequeno) e/ou falta de carbono no
afluente sintético já que o carbono presente possivelmente foi consumido na zona aeróbia no R2
e na fase aeróbia no R1. Talvez uma estratégia operacional que poderia aumentar a eficiência da
desnitrificação fosse fornecer uma fonte extra de carbono para os reatores (CHEN, F. Y. et al.,
2013).
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É interessante comentar também que há uma outra pesquisa sendo desenvolvida no laborató-
rio de saneamento da Faculdade de Engenharia Civil da UFU em continuidade à este trabalho.
Nesta nova pesquisa está sendo operado dois reatores em paralelo com lodo granular, mas um
deles é alimentado com o efluente sintético de laticínios (mesma formulação utilizada na pre-
sente pesquisa) e o segundo com efluente sanitário coletado diretamente na ETE do DMAE -
Uberlândia. Este segundo reator utilizou como inóculo os grânulos formados no primeiro rea-
tor, mas após apenas alguns dias de operação, o tamanho dos grânulos alimentados com efluente
sanitário se tornou muito maior. Dessa forma, a composição do efluente sintético de laticínio
pode inibir o crescimento dos grânulos e pode ser avaliada em pesquisas posteriores.

4.7 Análise FTIR do EPSs extraído

Durante o mês de Maio/2021, foram realizadas as extrações de EPSs do lodo dos dois reatores.
E para a identificação e análise dos grupos funcionais do EPS realizado o FTIR, os espectros
obtidos da análise são apresentados nas Figuras 4.21 e 4.22 correspondentes aos reatores 01
e 02 respectivamente. Os espectros possuíam características semelhantes mostrando apenas
pequenas diferenças constituintes ao longo das análises. As bandas espectrais predominantes
nas amostras do reator 01 foram Aminas e Amidas primárias e secundárias (dobramento), 1573
- 1574 cm-1 (ZHU et al., 2012; PAVIA et al., 2016; YIN et al., 2019), Aminas, 1415 - 1021 cm-1

(PAVIA et al., 2016). Ou seja, as proteínas eram um dos principais componentes presentes no
EPS analisado no R1. Foram observados picos entre 2900 - 2800 cm-1 representando a presença
de Aldeído. Pequenas vibrações foram observadas entre 1350 - 1000 cm-1 identificando Aminas
(PAVIA et al., 2016). Nas Figuras 4.23, 4.24, 4.25 e 4.26 são apresentados detalhadamente os
espectros obtidos em cada amostra do R1.
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Figura 4.21: Análise FTIR EPS R1
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Fonte: da Autora (2021).

Figura 4.22: Análise FTIR EPS R2
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Fonte: da Autora (2021).
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Figura 4.23: FTIR R1 Amostra 01
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Fonte: A Autora (2021).

Figura 4.24: FTIR R1 Amostra 02
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Fonte: A Autora (2021).
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Figura 4.25: FTIR R1 Amostra 03
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Fonte: A Autora (2021).

Figura 4.26: FTIR R1 Amostra 04
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Fonte: A Autora (2021).

Já na amostra do reator 02, foram identificados picos entre 3500 - 3100 cm-1 que referem-se a
presença de Aminas e Amidas primárias e secundárias, assim como no R1 a amostra apresentou
picos entre 2900 - 2800 cm-1 referente a presença de Aldeído. Um pico acentuado nas amostras
em 1414 cm-1 representa a presença de Aminas no EPS analisado. Metade das amostras ana-
lisadas do R2 apresentou pico por volta de 1578 cm-1 o que mostra novamente a presença de
Aminas e Amidas primárias e secundárias (PAVIA et al., 2016; YIN et al., 2019). Nas Figuras
4.27, 4.28, 4.29, e 4.30 são apresentados detalhadamente os espectros obtidos em cada amostra
do R2.
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Figura 4.27: FTIR R2 Amostra 01
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Fonte: A Autora (2021).

Figura 4.28: FTIR R2 Amostra 02

05001.0001.5002.0002.5003.0003.5004.000
0

20

40

60

80

100

2927

1573

1414

1024
880

781
568

Número de onda (cm-1)

Tr
an

sm
itâ

nc
ia

(%
)

Fonte: A Autora (2021).
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Figura 4.29: FTIR R2 Amostra 03

05001.0001.5002.0002.5003.0003.5004.000
0

20

40

60

80

100

3338 2938

1578

1418
1010 570

Número de onda (cm-1)

Tr
an

sm
itâ

nc
ia

(%
)

Fonte: A Autora (2021).

Figura 4.30: FTIR R2 Amostra 04
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Fonte: A Autora (2021).

4.8 Análises fotográficas e MEV

A microestrutura da biomassa dos reatores 01 e 02 foi analisada a partir de microscopia ele-
trônica de varredura (MEV). Nas Figuras 4.31 e 4.32 são apresentadas as imagens obtidas pelo
MEV entre abril e junho/2021. A biomassa do reator 02 apresentou uma estrutura mais com-
pacta em relação ao do R1.
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Figura 4.31: MEV R1

(a) Reator 01 - amostra de 28/04/2021 (b) Reator 01 - amostra 21/06/2021

(c) Reator 01- amostra de 25/06/2021 (d) Reator 01 - amostra de 28/04/2021

Fonte: A autora.
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Figura 4.32: MEV R2

(a) Reator 02 - amostra de 28/04/2021 (b) Reator 02 - amostra 21/06/2021

(c) Reator 02- amostra de 25/06/2021 (d) Reator 02 - amostra de 28/04/2021

Fonte: A autora.

Além disso, através das análises do MEV foram realizadas a espectroscopia de raios X por
energia dispersiva (EDX) onde foi detectado os elementos químicos presentes nas amostras de
lodo, as Figuras 4.33 e 4.34 apresentam os espectros analisados de duas amostras do R1 e do R2
respectivamente e as Figuras 4.35 e 4.36 apresentam os gráficos fornecidos pelo equipamento
referentes aos espectros do R1 e do R2 respectivamente e no Apêndice A (item 5.1) são apre-
sentados outros resultados referentes a essas análises. As marcações de espectros apontam os
locais onde foram realizados o EDX e o gráfico corresponde a parte analisada.

As duas amostram mostram elementos químicos presentes no efluente sintético, mas na amostra
analisada do reator 02 o fósforo predomina na amostra. Este resultado indica uma elevada con-
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centração de fósforo no lodo o que é desejado em relação à remoção biológica deste nutriente,
visto que a principal rota de remoção de fósforo é pelo lodo. No entanto, esta maior concen-
tração, não refletiram em maior eficiência de remoção deste parâmetro por meio das análises
realizadas na seção 4.6.

Figura 4.33: Espectro amostra reator 01

Fonte: A autora.

Figura 4.34: Espectro amostra reator 02

Fonte: A autora.
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Figura 4.35: Gráfico Espectro Reator 01

(a) (b)

(c) (d)

Fonte: A autora.
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Figura 4.36: Gráfico Espectro Reator 02

(a) (b)

(c) (d)

(e) (f)

Fonte: A autora.
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5 CONCLUSÕES

Os resultados obtidos na pesquisa mostraram a possibilidade de formação de lodo granular
aeróbio com efluente sintético de laticínios. O diâmetro do lodo granular formado foi pequeno,
mas apresentou elevada velocidade de sedimentação, bem como valores reduzidos de IVL.

A biomassa constituída no reator com LGA apresentou elevada eficiência de remoção de maté-
ria orgânica, com valores de eficiência superiores a 95%, semelhantemente ao reator com lodo
floculento, e manteve-se essa eficiência estável durante toda a pesquisa, mesmo com a perda de
sólidos ocorrida durante o processo de seleção da biomassa (redução do tempo de sedimenta-
ção).

Em relação a remoção de nitrogênio, o lodo granular conseguiu remover pelo menos 99% do
nitrogênio amoniacal durante toda pesquisa, indicando que o processo de nitrificação aconteceu
satisfatoriamente, com uma pequena vantagem do lodo granular sobre o lodo floculento. Em
relação à remoção de nitrogênio Kjedahl, o lodo granular também apresentou uma eficiência
superior, porém a desnitrificação pode ter sido prejudicada devido ao tamanho reduzido dos
grânulos formados, limitando a zona anóxica.

Em relação ao fósforo, ambos os reatores alcançaram eficiências superiores a 70%, não havendo
diferenças significativas entre os tratamentos. No entanto, a análise de espectroscopia de raios
X por energia dispersiva mostrou uma elevada concentração deste elemento no lodo granular, o
que poderia implicar em maior remoção.

5.1 Sugestões de trabalhos futuros

• Controlar o fluxo de OD nos reatores, aumentando o período anóxico para investigar a
influência na remoção de nutrientes;

• Investigar a comunidade bacteriana do lodo granular aeróbio;

• Avaliar os componentes do efluente de laticínios que dificultam o crescimento dos grânu-
los aeróbios;

• Estudar a estabilidade dos grânulos tratando efluente industrial real;

• Avaliar a utilização de RBS mistos 50% biomassa floculenta e 50% biomassa granular
aeróbia.
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